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Resumen   
El fuego es un componente integral de la estructura y funcionamiento de muchos 
ecosistemas del mundo. A escala global determina la distribución de muchos biomas y a escala 
local influye en la dinámica y composición de las comunidades. El fuego inicia y finaliza 
procesos sucesionales, controla la estructura de edades, la composición y estructura de la 
vegetación, el ciclado de nutrientes, y la productividad, entre otros muchos procesos. Además 
de los efectos que el fuego tiene sobre la vegetación, el inicio y propagación de un incendio 
depende fuertemente de la estructura e inflamabilidad de la vegetación. 
La inflamabilidad no es una característica estática en el tiempo. La inflamabilidad de 
comunidades puede variar en el tiempo debido a características propias de la dinámica de 
regeneración y sucesión. A lo largo de la sucesión post-incendio las comunidades sufren 
cambios composicionales y estructurales que cambian su inflamabilidad en el tiempo. Este 
cambio tiene importantes implicancias a escala de paisaje ya que determina qué tipo de 
retroalimentación existe entre la inflamabilidad de la vegetación y el fuego. En las comunidades 
donde la inflamabilidad aumenta después de un incendio y luego disminuye a medida que el 
rodal envejece, se produce una retroalimentación positiva entre el fuego y la vegetación. Es 
decir que al poco tiempo de ocurrido un incendio la comunidad es lo suficientemente inflamable 
para sostener uno nuevo, y a medida que pasa el tiempo es menos inflamable — el fuego 
provoca más fuego. En estas comunidades con retroalimentaciones positivas entre el fuego y la 
vegetación, se pueden producir estados estables alternativos donde una comunidad pirófila (que 
promueve el fuego) coexiste en el paisaje con una pirófoba (que evita el fuego). Con una alta 
frecuencia o severidad de incendios, estas comunidades pueden permanecer en un estado 
inflamable, incapaces de madurar y convertirse en una comunidad menos inflamable.  
El fuego en el NO de la Patagonia cumple un rol fundamental en la estructura y dinámica 
de la vegetación. En esta región hay evidencias de la existencia de estados alternativos 
mantenidos por el fuego. El estado pirófilo (que promueve la actividad del fuego) estaría 
compuesto por matorrales dominados por arbustos y árboles pequeños rebrotantes y el estado 
pirófobo (que evita la actividad del fuego) por bosques mésicos dominados por árboles altos 
que se reproducen obligadamente por semillas. Esta tesis estudia cómo la inflamabilidad cambia 
con el tiempo desde el incendio en bosques y matorrales del NO de la Patagonia a escala de 
rodales y paisajes para determinar qué tipo de retroalimentación existe entre el fuego y esos 
tipos de vegetación. Además, busca entender como la inflamabilidad de estos tipos de 
vegetación interactúan espacial y temporalmente, y cómo esa interacción se modifica ante 
cambios en el régimen de incendios. Aquí propongo que estas comunidades cambian su 
inflamabilidad con el tiempo desde el fuego de manera contrastante debido a cambios 
sucesionales asociados a las estrategias de regeneración de sus especies dominantes y a las 
interacciones que ocurren entre las especies a lo largo de esa sucesión.  
Para ello describí la sucesión de rasgos de vida y patrones de composición post-incendio 
en dos comunidades contrastantes, matorrales dominados por el arbusto rebrotante Nothofagus 
antarctica y bosques altos dominados por el árbol Nothofagus dombeyi utilizando una 
cronosecuencia de sitios de distinta edad post-incendio.  Clasifiqué las especies presentes en 
estas comunidades en base a su tolerancia a la sombra, estrategia de regeneración y formas de 
vida para agruparlas en grupos funcionales y detectar especies clave, y analicé cambios en la 
composición y abundancia de especies a lo largo de la sucesión. Con este enfoque encontré que 
bosques y matorrales no difieren en su composición de especies pero si en la abundancia de 
algunas de ellas. Además, detecté dos grupos funcionales claves, uno resiliente al fuego 
compuesto por arbustos rebrotantes heliófilos o semitolerantes a la sombra que vive en los 
matorrales y en el sotobosque de los bosques, y otro exclusivo de los bosques compuesto por 
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árboles altos heliófilos que se reproducen obligadamente por semillas. Esto hace que los 
bosques sean más susceptibles que los matorrales a seguir trayectorias sucesionales diferentes. 
En esos sitios, estudié cómo cambia la inflamabilidad con el tiempo desde el incendio a 
partir de un conjunto de variables asociadas a estructura y disponibilidad de combustibles finos. 
Los matorrales aumentaron en cantidad de combustible fino a lo largo de la sucesión post-fuego 
y tuvieron una densidad de combustible fino constante. Los bosques en cambio aumentaron la 
cantidad de combustible fino los primeros años de la sucesión post-fuego y luego la 
disminuyeron. Además, la densidad de combustibles en bosques disminuyó con el tiempo. Esta 
característica de los bosques hace que si los intervalos entre incendios son más cortos que el 
tiempo necesario para disminuir en inflamabilidad queden entrampados en un estado más 
inflamable.  
Finalmente, ajusté cuatro distribuciones alternativas de intervalos de fuego en base a 
estudios de caso de incendios documentados y derivé curvas-edad inflamabilidad para paisajes 
dominados por bosques o matorrales. En los paisajes dominados mayormente por matorral 
ajustaron mejor los modelos en donde la inflamabilidad aumenta con el tiempo. En cambio, en 
los paisajes dominados por bosques ajustó mejor el modelo donde la inflamabilidad aumenta 
los primeros años luego del incendio y después disminuye. Además encontré efectos no-
aditivos entre la inflamabilidad de los dos tipos de comunidades cuando coexisten en el paisaje, 
los matorrales dominaron la relación edad-inflamabilidad aun siendo menos abundantes en el 
paisaje.  
En general, los matorrales parecen tener una retroalimentación neutra o levemente 
negativa entre el fuego y la inflamabilidad de la vegetación, ya que acumulan combustible 
rápidamente luego del incendio y este se mantiene constante, mientras que los bosques parecen 
presentar una retroalimentación positiva, siendo más inflamables en estadios tempranos luego 
del incendio. Estos resultados ayudarán a tomar decisiones de manejo futuras y a predecir 















Fire is an important factor modulating the structure and function of many ecosystems 
worldwide. Globally it determines the distributions of many biomes and locally modifies 
community composition and dynamics. Fire initializes and ends many sucesional process, 
controls age structure, vegetation composition, nutrient cycling and productivity among many 
other ecological process. Apart from the effect that fire has on vegetation, fire occurrence and 
propagation strongly depends on the structure and flammability of the vegetation.  
However, flammability is not always constant across time. Community flammability may 
vary along post-fire succession due to changes in vegetation structure and composition.   
Depending on how flammability changes with time it may feedback negatively or positively 
into fire probability and behaviour. Positive fire-vegetation feedbacks occur in communities 
where flammability increases after a fire and then decreases as the stand ages. This means that 
short after the fire occurred the community is sufficiently flammable to sustain a new fire, and 
as the succession progresses it becomes less flammable — fire begets fire. In these 
communities, the relationships between vegetation and fire can produce pyrophytic (fire-
promoting) and pyrophobic (fire-avoiding) alternative stable states that co-exist in the 
landscape. Thus, with high fire frequency or severity they may stay in a flammable stage unable 
to mature into a less flammable community.  
Fire in NW Patagonia plays a fundamental role in vegetation’s structure and dynamics. 
In this region, there is evidence of the existence of alternative states maintained by fire. The 
pyrophytic state is composed of shrublands dominated by resprouting shrubs and small trees 
and the pyrophobic state by mesic forests dominated by non-resprouting tall trees. This thesis 
studies how flammability changes with time since fire in forests and shrublands of NW 
Patagonia, at stand and landscape level in order to determine what feedback exists between 
vegetation and fire. In addition, it seeks to understand how flammability of these vegetation 
types interact spatially and temporally, and how that interaction is modified by changes in the 
fire regime. Here I propose that these communities change their flammability with time since 
fire in a contrasting manner due to sucesional changes associated with the regeneration 
strategies of their dominant species and the interactions that occur between species throughout 
that succession. 
To do this, I first described how life traits and species composition varied along post-fire 
succession in two contrasting communities, shrublands dominated by the resprouting shrub 
Nothofagus antarctica and tall forests dominated by the tree Nothofagus dombeyi using a 
consequence of sites of different post-fire age.  I classified the species present in these 
communities based on their shade tolerance, regeneration strategy and life forms to group them 
into functional groups and detect key species, and analysed changes in species composition and 
abundance along succession. With this approach, I found that forests and shrublands do not 
differ in their species composition. In addition, I detected two key functional groups, one 
resilient to fire composed of resprouting heliophilous or semi-tolerant shrubs that live in 
shrublands and forests understoreys, and another exclusive to forests composed of tall 
heliophilous trees that reproduce only from seeds. This makes forests more susceptible than 
shrublands to follow a different successional trajectory. In this same sites, I studies changes in 
flammability with time since fire using a set of variables associated with fine fuel availability 
and density, and vegetation structure.  Here I found that shrublands increase in their amount of 
fine fuels and that fine fuel density remained fairly constant. In contrasts, in forest fine fuel 
amount increased the first years after fire and then decreased following changes in vegetation 
structure. Moreover, fine fuel density decrease in with time since fire in forests. Esta 
característica de los bosques hace que si los intervalos entre incendios son más cortos que el 
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tiempo necesario para disminuir en inflamabilidad queden entrampados en un estado más 
inflamable. Thus, if fire intervals are shorter than the time needed to reduce in flammability, 
these forests may remain trapped in a more flammable state. 
Finally, I fitted four alternative fire interval distributions to fire history data and derived 
flammability functions of landscapes dominated by forest or shrublands. Landscapes dominated 
mostly by shrublands showed asymptotic growth in flammability with time since fire, while 
landscapes dominated mostly by forest showed a hump-shaped pattern.  Moreover, I found that 
shrublands tended to dominate the tsf-flammability relationship even when they were less 
abundant in the landscape (non-additive effects). Overall, shrublands seem to have a rather 
neutral or slightly negative feedback between fire and vegetation flammability, as they 
accumulate fuel quickly after a fire and it remains fairly constant along succession. In contrast, 
forests appear to have positive feedback, being more flammable in early stages after a fire. 
These results will help make future management decisions and predict transitions between 
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Capítulo 1 – Introducción General 
 
1.1 Introducción  
El fuego es un componente integral de la estructura y funcionamiento de muchos 
ecosistemas del mundo (Keeley & Keeley 1981; Bond & Van Wilgen 1996). A escala global 
determina la distribución de muchos biomas  (Bond & Keeley 2005; Bond, Woodward & 
Midgley 2005; Pausas & Keeley 2009) y a escala local influye en la dinámica y composición 
de las comunidades (Keeley & Keeley 1981). El fuego puede ser un factor importante que inicia 
e interrumpe procesos sucesionales, controla la estructura de edades, la composición y 
estructura de la vegetación, el ciclado de nutrientes, y la productividad, entre muchos otros 
procesos. Los efectos del fuego sobre la dinámica de la vegetación y el paisaje varían entre 
ecosistemas, y dependen de la frecuencia, tamaño, severidad y estacionalidad con la que ocurren 
los eventos, es decir del régimen de fuego (Falk et al. 2007; Gill & Allan 2008). Cada uno de 
estos factores tiene un efecto distinto sobre a la vegetación y los procesos de recolonización. 
La frecuencia con la que el fuego ocurre en una porción del paisaje determina el tiempo que 
tienen las especies para colonizar los ambientes post-incendio, crecer y, eventualmente, 
dominar la comunidad. El tamaño o extensión de los incendios indica el área afectada y la 
distancia a sitios no afectados que sirven como fuente para la recolonización (ej. semillas, 
micorrizas, etc.). La severidad es el efecto que tuvo el incendio sobre la vegetación, si la 
vegetación se consumió total o parcialmente y si los individuos sobrevivieron o no (Keeley 
2009). Esto afecta la supervivencia de potenciales remanentes de vegetación, de bancos de 
semillas indispensables para la recolonización y las condiciones de suelo (cantidad de materia 
orgánica, nutrientes, estructura). Además de los efectos que el fuego tiene sobre la vegetación, 
esta a su vez influye fuertemente en la dinámica del fuego (Turner et al. 1998; Bowman et al. 
2009). A diferencia de otros grandes disturbios (ej. erupciones volcánicas, inundaciones, 
tornados), el inicio y propagación de un incendio depende fuertemente de la estructura e 
inflamabilidad de la vegetación (Rothermel 1972). 
La inflamabilidad de la vegetación está definida por cuatro componentes (ignitabilidad, 
sostenibilidad, combustibilidad y consumibilidad) y puede ser medida a distintas escalas: partes 
de plantas, plantas completas y comunidades de plantas (Gill & Zylstra 2005; White & Zipperer 
2010). La ignitabilidad es la cantidad de tiempo que transcurre hasta que el material comienza 
a arder una vez que es expuesto a una fuente de ignición (Anderson 1970). La sostenibilidad es 
la cantidad de tiempo que arderá una vez producida la ignición (Anderson 1970). La 
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combustibilidad se refiere a la rapidez o intensidad con la que el material se quema (Anderson 
1970). Finalmente, la consumibilidad es la cantidad de material que se consume (Martin et al. 
1994). A escala de partes de plantas la inflamabilidad se puede medir a partir de componentes 
estructurales como el tamaño y forma de hojas, y el grosor de las ramas (van Altena, van 
Logtestijn, Richard S. P. Cornwell & Cornelissen 2012; Blackhall, Raffaele & Veblen 2012; 
Blackhall, Veblen & Raffaele 2015; Wyse, Perry & Curran 2017) o químicos como la humedad, 
presencia de compuestos volátiles y resinas (Fernandes & Rego 1998; White & Zipperer 2010; 
Blackhall et al. 2012; Bianchi & Defosse 2014, 2015; Arganaraz et al. 2016). A escala de 
plantas completas la inflamabilidad depende también de la disposición física de la biomasa, por 
ejemplo el volumen del dosel, la retención de biomasa muerta y la disposición de las ramas 
(Doran, Randall & Long 2004; Schwilk 2013; Gonzalez, Ghermandi & Peláez 2015). A estas 
dos escalas los componentes de la inflamabilidad se pueden medir con experimentos de 
laboratorio o en el campo, pero a escala de comunidad son más difíciles de determinar ya que 
la inflamabilidad de una planta particular puede ser anulada por la inflamabilidad de otras 
plantas de la comunidad, por su disposición en el espacio o las condiciones micro-ambientales 
(Gill & Zylstra 2005; Schwilk 2015; Pausas, Keeley & Schwilk 2017). Hay experimentos de 
laboratorio que muestran que existen efectos no aditivos en la inflamabilidad de mezclas de 
plantas, donde especies que son muy inflamables, aun cuando están en bajas proporciones en 
la comunidad (o mezcla experimental de especies), pueden aportar de manera desproporcionada 
a la inflamabilidad general del sistema (van Altena et al. 2012; de Magalhães & Schwilk 2012; 
Wyse et al. 2017). Es decir que el efecto que tiene la presencia de una especie en particular en 
la inflamabilidad total de la comunidad, varía mucho con la composición de la comunidad y 
con la distribución horizontal y vertical del resto de las especies en el espacio (White & Zipperer 
2010).   
A su vez, la inflamabilidad de la vegetación no es una característica que sea estática en el 
tiempo. A escala de plantas, los componentes de la inflamabilidad pueden variar anualmente e 
interanualmente, como el contenido de humedad y el punto de ignición (ej. Pellizzaro et al. 
2007; Kauf et al. 2015; Arganaraz et al. 2016). A escala de comunidades puede variar en el 
tiempo debido a características propias de la dinámica de regeneración y sucesión. A lo largo 
de la sucesión post-incendio las comunidades sufren cambios composicionales y estructurales 
que modifican su inflamabilidad. La manera en que las comunidades cambian su inflamabilidad 
en el tiempo tiene importantes implicancias a escala de paisaje ya que determina qué tipo de 
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retroalimentación habrá entre la inflamabilidad de la vegetación y el fuego (Kitzberger et al. 
2012).  
 
Fig. 1.1: Posibles retroalimentaciones entre el fuego y la vegetación, y la manera en que 
responden a cambios en la frecuencia y severidad de los incendios. Sistemas que aumentan su 
inflamabilidad en el tiempo (1.a) y que cambian de manera suave de un estado a otro (1.c). 
Sistemas que primero aumentan su inflamabilidad y luego la disminuyen (1.b) y que tienen más 
de un estado estable alternativo para un rango de condiciones (1.d). U1 y U2 son umbrales 
luego de los cuales el sistema cambia abruptamente de estado. Los gráficos 1.c y 1.d describen 
un plano del “paisaje de estabilidad” de un sistema con dos estados (A no inflamable y B 
inflamable) sometido a variaciones en frecuencia o severidad de fuego. La línea solida gris 
representa puntos de equilibrio estable (“valles” o dominios de atracción), la línea punteada 
puntos de equilibrio inestables (“crestas”) y las flechas naranjas representan trayectorias del 
sistema (puntos de no equilibrio) hacia dominios de atracción. Modificado de (Scheffer et al. 
2001; Scheffer & Carpenter 2003).  
Retroalimentaciones negativas ocurren en comunidades donde la inflamabilidad aumenta 
gradualmente con el tiempo desde el incendio (Fig. 1.1 (a)). Es decir que en sitios donde ocurrió 
un incendio recientemente es poco probable que pueda ocurrir un incendio nuevamente, porque 
tiene que pasar suficiente tiempo desde el incendio como para que la comunidad gane 
inflamabilidad (ej. carga de combustible, continuidad) y pueda sostener un nuevo incendio. 
Ejemplos clásicos de retroalimentación negativa son las comunidades dominadas por pinos del 
SO de Norte América donde la carga de combustible, la densidad de árboles y la conectividad 
vertical (“escalera de combustibles”) aumentan con el tiempo (ver Covington & Moore 1994). 
En condiciones climáticas normales (cuando los combustibles controlan el comportamiento del 
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fuego), estas comunidades generan paisajes compuestos por un mosaico de edades post-
incendio que son relativamente resilientes, ya que los rodales jóvenes (menos inflamables) 
protegen a los viejos del fuego (Heinselman 1973; Bormann & Likens 1979; Johnson & Wagner 
1985).  
En las comunidades donde la inflamabilidad aumenta rápidamente después de un 
incendio y luego disminuye a medida que el rodal envejece, se produce una retroalimentación 
positiva entre el fuego y la vegetación (Fig. 1.1 (b)). Es decir que al poco tiempo de ocurrido 
un incendio la comunidad es lo sufrientemente inflamable para sostener uno nuevo, y a medida 
que pasa el tiempo es menos inflamable — el fuego provoca más fuego. Ejemplos clásicos son 
los bosques esclerófilos húmedos del SE de Australia. Allí, las comunidades jóvenes post-
incendio están co-dominadas por Eucaliptus intolerantes a la sombra y especies tolerantes a la 
sombra que aportan abundantes combustibles finos. A medida que estas comunidades maduran, 
las especies tolerantes a la sombra gradualmente ganan dominancia y producen sotobosques 
más húmedos con combustibles más gruesos, disminuyendo la inflamabilidad (Jackson 1968). 
Los rodales más viejos también pueden volverse menos inflamables en comunidades donde los 
árboles cubren y dan sombra a las especies del sotobosque, disminuyendo la continuidad 
horizontal y vertical del combustible (Odion, Moritz & DellaSala 2010; Gosper, Prober & Yates 
2013; Gosper et al. 2014; Johansson & Granström 2014; Paritsis, Veblen & Holz 2015). En 
estas comunidades con retroalimentaciones positivas entre el fuego y la vegetación, se pueden 
producir estados estables alternativos donde una comunidad pirófila (que promueve el fuego) 
coexiste en el paisaje con una pirófoba (que evita el fuego) (Lindenmayer et al. 2011; 
Kitzberger et al. 2012; Johansson & Granström 2014; Pausas 2015). Con una alta frecuencia 
de igniciones o alta severidad de incendios, estas comunidades pueden permanecer en un estado 
inflamable, incapaces de madurar y convertirse en una comunidad menos inflamable 
(Kitzberger et al. 2012).  
Las tendencias climáticas recientes y los cambios proyectados para este siglo de aumento 
de la temperatura y de la variabilidad climática (IPCC 2007) están modificando el régimen de 
incendios, a través de un aumento en la frecuencia, severidad y extensión del área afectada 
(Moritz, Parisien & Batllori 2012). Esto ocurre porque el clima influye sobre las fuentes de 
ignición (i.e. ocurrencia de rayos) y también modifica características de la vegetación, como la 
acumulación de biomasa, la proporción de combustible vivo y muerto, y la humedad de los 
combustibles (Pausas & Paula 2012; Resco de Dios et al. 2015; Nolan et al. 2016). Además, 
una vez ocurrido un incendio las condiciones climáticas posteriores modifican las tasas de 
 5 
 
regeneración y en muchos casos las trayectorias sucesionales, ya que modifican las tasa de 
establecimiento de semillas y de crecimiento (Tercero-Bucardo et al. 2007; Suárez & 
Kitzberger 2008), generando a veces comunidades más inflamables. Estos cambios ambientales 
globales que están desencadenando cambios sin precedentes en los regímenes de fuego tienen 
un impacto directo sobre los ecosistemas. Para entender y predecir las consecuencias de estos 
cambios es necesario comprender la naturaleza de las retroalimentaciones entre el fuego y la 
vegetación.  
 
Fig. 1.2: Resiliencia de sistemas con retroalimentaciones negativas para mantener la proporción 
de rodales viejos (A) y jóvenes (B) ante cambios de frecuencia y severidad del fuego. Los valles 
indican equilibrios estables y las crestas equilibrios inestables. Los distintos colores 
ejemplifican escenarios y frecuencia de igniciones distintas y los círculos grises condiciones 
iniciales de estado A y B diferentes. 
Los sistemas con retroalimentaciones negativas son más resilientes a aumentos en la 
frecuencia de igniciones y severidad (Kitzberger et al. 2012). Aquí resiliencia es la capacidad 
de un sistema para mantener la misma función, estructura, identidad y retroalimentación luego 
de un disturbio (ver Walker et al. 2004; Folke et al. 2004). En estos sistemas con 
retroalimentaciones negativas, los cambios ocurren de manera suave y predecible (Fig. 1.1 (c)). 
Si la frecuencia de igniciones es baja no importa en qué proporción de rodales viejos (A) y 
jóvenes (B) esté el paisaje, va a tender a ir hacia el único equilibrio estable que hay bajo esa 
frecuencia de fuego (Fig. 1.2 (1)). Si la frecuencia de igniciones es alta, no importa qué 
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proporción de rodales viejos (A) y jóvenes (B) tenga el paisaje va a tender hacia el único 
equilibro estable que hay (Fig. 1.2 (3)). La ventaja que tienen estos sistemas es que ante cambios 
en la frecuencia de igniciones se puede llegar fácilmente a algún estado de coexistencia (Fig. 
1.2 (2)). Es decir que ante eventos extremos ya sea de fuego o de ausencia de fuego, el sistema 
tiene la capacidad de reestablecer un equilibrio estable de coexistencia. Esto ocurre porque en 
general las especies que viven en estos sistemas tienen adaptaciones para regenerar luego de 
los incendios (serótina, bancos de semillas resistentes al fuego) o para sobrevivir (capacidad de 
rebrotar, cortezas gruesas, copas altas) y porque la inflamabilidad aumenta con el tiempo 
gradualmente.  
Los sistemas que presentan retroalimentaciones positivas con estados estables 
alternativos son especialmente sensibles a cambios en la frecuencia, severidad y el tamaño de 
los incendios (Kitzberger et al. 2012). Su vulnerabilidad radica en la histéresis, una propiedad 
del sistema que consiste en que la transición de un estado a otro ocurre en forma abrupta una 
vez sobrepasado un punto crítico y su retorno al estado inicial requiere de condiciones y 
trayectorias distintas a las que indujeron la transición inicial a ese estado (Scheffer et al. 2001). 
En estos sistemas hacia los extremos del disturbio (alta frecuencia y severidad, o ausencia de 
fuego) también hay un único equilibro estable (Fig. 1.3 (1 y 3)). Pero ante un amplio rango de 
condiciones ambientales y de disturbio el sistema tiene dos equilibrios estables separados por 
un equilibrio inestable. Un sistema dominado por un estado pirófobo (estado A Fig. 1.1 - d) no 
puede hacer un transición de manera suave a un estado pirófilo como ocurre con los sistemas 
que presentan retroalimentaciones negativas. Ante una frecuencia y severidad de disturbio que 
supere cierto umbral U1 puede cambiar abruptamente a un estado pirófilo (estado B Fig. 1.1 - 
d). Mientras que la transición del estado pirófilo al pirófobo necesita de la supresión del 
disturbio — disminuir la frecuencia de igniciones o severidad — a niveles que sean menores 
que un segundo umbral U2 (Fig. 1.1- d). Ante una frecuencia o severidad intermedia ambos 
estados pueden coexistir en un equilibrio inestable que depende fuertemente las condiciones 
iniciales del sistema (Fig. 1.3 (2)). Así, con una alta frecuencia o severidad de incendios, estas 
comunidades pueden permanecer en un estado inflamable (estado B Fig. 1.1 - d), incapaces de 
madurar en una comunidad menos inflamable (Kitzberger et al. 2012; Tepley et al. 2018). La 
recuperación del sistema pirófobo depende de la supresión del disturbio por largos periodos de 
tiempo hasta ser menor a U2 (Fig. 1.1 (d)). Estas transiciones dependen de la capacidad de 
regenerar (distancias de dispersión de semillas, tasa de establecimiento, tolerancia a la sombra, 
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tasa de crecimiento) de las especies que dominan el estado pirófobo y de la capacidad de 
persistir de las especies que dominan el estado pirófilo ante una baja frecuencia de fuego.  
 
Fig. 1.3 Resiliencia de sistemas con retroalimentaciones positivas para mantener la proporción 
de vegetación pirófoba (A) y pirófila (B) ante cambios de frecuencia y severidad del fuego. Los 
valles indican equilibrios estables y las crestas equilibrios inestables. Los distintos colores 
ejemplifican escenarios y frecuencia de igniciones distintas y los círculos grises condiciones 
iniciales de estado A y B diferentes. 
1.2 Características del régimen de incendios y la vegetación en el NO de la Patagonia 
El fuego en el NO de la Patagonia cumple un rol fundamental en la estructura y dinámica 
de la vegetación. En esta región la temporada de incendios ocurre en primavera-verano 
(Kitzberger & Veblen 2003). A pesar de que las igniciones por rayo son poco frecuentes, a 
veces pueden generar incendios de varias hectáreas (Mermoz, Kitzberger & Veblen 2005) y 
están en general asociados a veranos secos (Kitzberger, Veblen & Villalba 1997). Además, los 
grandes incendios tienden a concentrarse en los meses de verano y se asocian a primaveras 
particularmente secas (Kitzberger & Veblen 2003). Aunque una cierta proporción de los 
incendios son provocados por rayos (asociados al ingreso de masas de aire tropicales verano 
(Kitzberger & Veblen 2003)), las poblaciones humanas locales han generado incendios con 
fines de manejo o de manera accidental desde la presencia humana en la región (Kitzberger et 
al. 1997, 2005a; Veblen, Kitzberger & Raffaele 2009; Whitlock et al. 2015). Por ejemplo, los 
pueblos originarios utilizaban el fuego para cazar guanacos y choiques (Smith 1855; Moreno 
1897) y los colonos europeos usaron el fuego para cultivar y crear pastizales para el ganado 
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(Moreno 1897; Willis 1914; Rothkugel 1916). A partir de la década del ‘30, con la creación de 
Parques Nacionales y una creciente percepción negativa de los incendios forestales, la 
frecuencia de incendios se redujo drásticamente (Veblen & Lorenz 1988; Kitzberger et al. 
1997). Así, como los paisajes patagónicos están fuertemente limitados por igniciones naturales 
(tienen pocas igniciones para la cantidad de combustible que hay), son el resultado de legados 
de este régimen de incendios donde el efecto de los humanos sobre las fuentes de ignición 
interactúa con el efecto del clima sobre los combustibles. 
En esta región hay evidencias de la existencia de estados estables alternativos (Paritsis et al. 
2015; Kitzberger et al. 2016; Blackhall et al. 2017). El estado pirófilo está compuesto por 
matorrales dominados por arbustos y árboles pequeños rebrotantes y el estado pirófobo está 
compuesto por bosques mésicos dominados por árboles altos del género Nothofagus y por la 
conífera Austrocedrus chilensis con sotobosques de especies rebrotantes. Los matorrales están 
compuestos por especies más inflamables que los bosques (Blackhall et al. 2012; Bianchi & 
Defosse 2015) y los incendios en estas comunidades son más grandes en las mismas 
condiciones de topografía y humedad (Mermoz et al. 2005). A su vez la probabilidad de 
propagación de fuego en matorrales es mayor que en bosques (Morales et al. 2015) y los fuegos 
tienden a frenarse cuando alcanzan bosques altos de Nothofagus, que parecen actuar como corta 
fuegos (Mermoz et al. 2005). Estos bosques mésicos, después de un incendio — al menos 
durante los primeros años — son dominados por especies arbustivas rebrotantes ya que la 
regeneración por semillas de las especies arbóreas es difícil, debido a la baja viabilidad de sus 
semillas y sus cortas distancias de dispersión (Donoso 2006; Landesmann & Morales 2018). A 
pesar de todo este conocimiento sobre la inflamabilidad de bosques y matorrales, especialmente 
a escalas de plantas y plantas completas (Raffaele et al. 2011; Blackhall et al. 2012, 2015, 
Bianchi & Defosse 2014, 2015), la manera en que estas comunidades cambian su inflamabilidad 
con el tiempo e interactúan espacial y temporalmente para producir el régimen de incendios aún 
se desconoce. 
1.3 Estructura de la tesis 
Esta tesis busca estudiar cómo cambia con el tiempo desde el incendio la inflamabilidad 
en bosques y matorrales del NO de la Patagonia a escala de rodales y paisajes para determinar 
qué tipo de retroalimentación existe entre el fuego y esos tipos de vegetación. Además, busca 
entender cómo la inflamabilidad estos tipos de vegetación interactúan espacial y temporalmente 
para producir el régimen de incendios, y cómo esa interacción se modifica ante cambios en el 
régimen. Aquí propongo que estas comunidades cambian su inflamabilidad con el tiempo desde 
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el incendio de manera contrastante debido a cambios sucesionales asociados a las estrategias 
de regeneración de sus especies dominantes y a las interacciones que ocurren entre las especies 
a lo largo de esa sucesión (ej. competencia por luz). Así, esta tesis aborda cuatro objetivos 
particulares que responden de manera complementaria a este objetivo general en los capítulos 
que se describen a continuación: 
Capítulo 2 
El objetivo de este capítulo es describir la sucesión de rasgos de vida y patrones de 
composición post-incendio de matorrales dominados por Nothofagus antarctica y bosques 
dominados por Nothofagus dombeyi. Particularmente lo que busco es clasificar las especies 
presentes en estas comunidades en base a su tolerancia a la sombra, estrategia de regeneración 
y forma de vida para agruparlas en grupos funcionales y detectar especies claves. Además, 
analicé cambios en la composición y abundancia de especies a lo largo de la sucesión, y cambios 
en la frecuencia de individuos con distintas estrategias de regeneración, tolerancia a la sombra 
y forma de vida. Esto lo realicé a partir de una cronosecuencia de sitios de distinta edad post-
incendio.  
Capítulo 3 
El objetivo de este capítulo es describir cómo cambia la inflamabilidad con el tiempo 
desde el incendio en las mismas comunidades del capítulo anterior, matorrales dominados por 
Nothofagus antarctica y bosques dominados por Nothofagus dombeyi. Aquí busco entender 
cómo cambia la inflamabilidad con el tiempo a partir de un conjunto de variables asociadas a 
estructura y disponibilidad de combustibles finos.  
Hipótesis 3.1 Los matorrales, al estar dominados por arbustos heliófilos rebrotantes que 
compiten entre ellos por espacio y luz incrementando rápidamente su biomasa, aumentan su 
inflamabilidad con el tiempo desde el incendio.  
Predicción 3.1.1 En matorrales la cantidad y la densidad de los combustibles aumentará 
a lo largo de la sucesión post-incendio. 
Predicción 3.1.2 En matorrales la cantidad de combustibles secos aumentará a lo largo de 
la sucesión post-incendio debido a la competencia por luz (autopoda). 
Hipótesis 3.2 Los bosques aumentan su inflamabilidad los primeros años después del incendio 
(cuando las especies del sotobosque rebrotantes dominan) y una vez que las especies arbóreas 
superan a las especies del sotobosque y las sombrean disminuyen su inflamabilidad.  
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Predicción 3.1.1 En bosques la cantidad y la densidad de los combustibles aumentará los 
primeros años de la sucesión post-incendio y disminuirá una vez que los árboles cierren 
sus copas.  
Capítulo 4 
Para complementar lo encontrado en el Capítulo 3 y porque hacer análisis de ignitabilidad 
a campo a esta escala no es posible, el objetivo de este capítulo es inferir la forma de las curvas 
de inflamabilidad con el tiempo desde el incendio a partir de datos de intervalos de fuego 
documentados en distintos paisajes. Para ello ajusté cuatro distribuciones alternativas de 
intervalos de fuego en base a estudios de caso de incendios documentados y derivé curvas de 
edad-inflamabilidad para bosques y matorrales. Estos análisis permiten entender cómo cambia 
la inflamabilidad en el tiempo a escala de paisaje. Además, como los paisajes del NO de la 
Patagonia no son homogéneos, es decir no están compuestos solo por bosques o solo por 
matorrales, utilicé paisajes dominados mayormente por matorral y los comparé con las curvas 
ajustadas a paisajes dominados mayormente por bosques. Para entender cuán sensibles son las 
distribuciones de intervalos de fuego para detectar la inflamabilidad a escala de paisaje en 
paisajes compuestos por mezclas de comunidades de matorrales y bosques, ajusté estas 
distribuciones a historias de fuego simuladas en paisajes con proporciones de bosques y 
matorrales variables. Esto me permitió ganar intuición sobre la sensibilidad de los análisis e 
interpretar mejor los resultados obtenidos con los datos reales.  
Hipótesis 4.1 Como los matorrales incrementan su cantidad y densidad de combustibles con el 
tiempo desde el incendio, la probabilidad de que se queme un parche de vegetación de matorral 
si hay una fuente de ignición también aumenta. En cambio en bosques los estadios sucesionales 
tardíos tienen una humedad relativa mayor, dada por el cierre de las copas de los árboles que 
impiden la incidencia de la luz solar, y la cantidad de combustible disminuye haciendo que la 
probabilidad de que un parche de vegetación se queme si hay una fuente de ignición disminuya 
con el tiempo. 
Predicción 4.1.1 Las historias de fuego de paisajes dominados por matorrales ajustarán a 
distribuciones donde la inflamabilidad aumente con el tiempo mientras que las historias 
de fuego de paisajes dominados por bosques ajustarán a distribuciones donde la 






En este capítulo realizo una síntesis de los principales resultados encontrados y propongo 
los mecanismos por los cuales los matorrales y bosques patagónicos coexisten como estados 
estables alternativos, cómo se mantienen ante distintos regímenes de fuegos y cómo pueden 
cambiar de un estado a otro. Además discuto cómo alteraciones en el régimen de incendios 
dadas por el cambio climático, el uso de la tierra y las invasiones biológicas pueden acelerar o 















































Capítulo 2 – Cambios en la composición y abundancia de especies, y sus rasgos de vida a 
lo largo de la sucesión post-incendio de bosques y matorrales de NO de la Patagonia 
 
2.1 Introducción 
El fuego tiene un rol importante en controlar la estructura y composición de muchos 
ecosistemas del mundo (Bond & Van Wilgen 1996). En el corto plazo, el fuego libera recursos 
que favorecen el crecimiento de los individuos que sobreviven o de los nuevos individuos que 
colonizan el ambiente post-incendio — libera espacio, incrementa la radiación solar y la 
temperatura, disminuye la humedad del suelo y el ambiente, y dependiendo de su severidad 
puede liberar también nutrientes (Turner et al. 1998; Lloret 2004). A medida que pasa el tiempo 
desde el incendio, se establecen nuevas relaciones entre las plantas que sobreviven o que 
colonizan el ambiente post-incendio. Así, estos cambios en los recursos y las condiciones 
micro-climáticas influyen en la composición de especies y sus interacciones, y como 
consecuencia en los patrones de recuperación y la dinámica de recolonización de la comunidad 
(Lloret 2004). La recolonización o recuperación de la comunidad muchas veces se mide en 
términos de la resiliencia (capacidad de recuperar una estructura, composición y función 
similar a la que tenía antes del incendio) y la resistencia (capacidad de mantener su estructura, 
composición y función luego del incendio). 
La capacidad que tienen las comunidades de recuperarse después de un incendio depende 
de las estrategias de las especies que la componen. Es decir, que la respuesta de las especies 
individuales influye fuertemente en la composición y estructura de las comunidades futuras. 
Así, la dinámica de recolonización (sucesión) de los ecosistemas puede ser explicada a partir 
de los rasgos de historia de vida de las especies que caracterizan cada estadio (Egler 1954). Las 
especies tempranas son en general de crecimiento rápido, tienen baja tolerancia a la sombra y 
a veces son tolerantes a bajas concentraciones de nutrientes en el suelo. Las especies tardías en 
general son de crecimiento más lento y tolerantes a la sombra (Drury & Nisbet 1973; Huston 
& Smith 1987; Smith & Huston 1989). Pero esto no necesariamente significa que hay especies 
que llegan “primero” facilitando el establecimiento de especies que llegan “después” hasta 
alcanzar un clímax como propone el modelo de Clements (Clements 1916) o luego el modelo 
de relevo florístico (Egler 1954). Las especies pueden estar presentes desde etapas tempranas 
pero por sus diferentes tasas de crecimiento relativas hay especies que dominan estadios 
tempranos y especies que dominan estadios tardíos, como propone el modelo de composición 
florística inicial (Egler 1954). En la sucesión post-incendio los rasgos de vida asociados a las 
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estrategias de regeneración tienen un rol muy importante en la resiliencia de las comunidades 
(Pausas 1999a). 
Las estrategias de regeneración determinan no solo la capacidad que tienen las especies 
de recolonizar el ambiente post-incendio, sino también el tiempo que tardan en hacerlo. 
Históricamente los procesos sucesionales se han estudiado desde el punto de vista del 
establecimiento de semillas, en términos de producción, viabilidad y tasa de germinación, pero 
en muchos sistemas del mundo la capacidad de rebrotar luego de los disturbios es una 
característica muy importante (Vesk & Westoby 2004; Dietze & Clark 2008; Minor, Falk & 
Barron-Gafford 2017). Las especies rebrotantes tienen la capacidad de regenerar rápidamente 
y de manera casi inmediata (Clarke et al. 2013; Pausas & Keeley 2014). No dependen de la 
producción de semillas y los primeros años después del fuego crecen a una tasa más rápida que 
las especies que se desarrollan a partir de semillas. Pero como muchas veces alcanzan alturas 
más bajas que las especies que se reproducen obligadamente por semillas, y suelen acumular 
más cantidad de biomasa seca son más vulnerables a quemarse, y en ausencia de fuego si no 
son tolerantes a la sombra pueden ser eliminadas por especies que crecen más altas, por lo que 
su persistencia depende de disturbios recurrentes (Tabla 2.1) (Rego, Bunting & da Silva 1991; 
Pausas et al. 2004; Minor et al. 2017). Las especies semilleras (especies que tienen bancos de 
semillas persistentes o germinación inducida por el fuego) son también buenas colonizadoras 
post-incendio, siempre y cuando el intervalo entre incendios permita la producción de semillas 
(Pausas & Keeley 2014). Si los incendios son más frecuentes que el tiempo que tardan estas 
especies en producir semillas, su regeneración luego del incendio se puede ver retardada o 
impedida. En general la regeneración de una especie no-rebrotante depende de 1) la capacidad 
de producir semillas durante los periodos entre fuegos, 2) la supervivencia de la semilla al fuego 
3) el grado en el que el reclutamiento es aumentado o reducido por el fuego (de Pausas et al. 
2004). Es por eso que las especies colonizadoras (especies que no tienen bancos persistentes 
de semillas o germinación inducida por el fuego) si no tienen mecanismos para resistir al fuego 
(cortezas gruesas y copas altas) se encuentran desventaja, ya que como sus semillas no 
sobreviven al fuego y el reclutamiento no es aumentado por el fuego requieren de la llegada de 
semillas desde sitios no disturbados (Cabezudo, Perez Latorre & Nieto 1995; Lloret & Vilà 
2003; Landesmann & Morales 2018). En este sentido, su llegada al sitio depende de parches no 
quemados que estén los suficientemente cerca como para que el viento o los animales lleven 
las semillas. Estas especies son sensibles a incendios muy severos que no dejen parches de 
remanentes, a incendios de gran tamaño donde los bordes están lejos y a incendios que ocurran 
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con más frecuencia que el tiempo que tardan en madurar y producir semillas (Bowman et al. 
2016). Además, si son especies intolerantes a la sombra deberán establecerse antes que las 
especies rebrotantes alcancen portes que sombreen las plántulas e impidan su establecimiento 
(Tabla 2.1). 
Tabla 2.1: Descripción de tipos funcionales asociados a regeneración post-incendio y tolerancia 
a la sombra. 
  Tolerancia a la sombra 

























después del fuego. 
Un pool de regeneración. 
Persiste a largos TDI incluso 
en sotobosques oscuros. 
Rápida acumulación de 
biomasa. 
Regeneración inmediata 
después de fuego. 
Un pool de regeneración. 
Rápida acumulación de 
biomasa. 
En sotobosques cerrados 
puede disminuir su biomasa 
a largos TDI 
Regeneración inmediata 
después de fuego. 
Un pool de regeneración. 
Rápida acumulación de 
biomasa 
No persiste a largos TDI en 
sotobosques cerrados o 











































después del fuego. 
Un pool inicial de 
regeneración por rebrote y 
regeneración luego por 
semilla. 
Persiste y se establece a 
largos TDI incluso en 
sotobosques oscuros 
Rápida acumulación de 
biomasa. 
Regeneración inmediata 
después de fuego. 
Un pool inicial de 
regeneración por rebrote y 
regeneración luego por 
semilla. 
Rápida acumulación de 
biomasa. 
En sotobosques cerrados 
puede disminuir su tasa de 
establecimiento y biomasa a 
largos TDI. 
Regeneración inmediata 
después del fuego. 
Un pool inicial de 
regeneración por rebrote y 
regeneración luego por 
semilla siempre que no sea 
sombreada. 
Rápida acumulación de 
biomasa. 
No persiste a largos TDI en 
sotobosques cerrados o 

























) Regeneración depende de 
bancos de semilla 
persistentes o de distancias 
de dispersión es especies que 
son colonizadoras. Pueden 
establecer ese incluso a 
largos TDI. 
Acumulación de biomasa 
más lenta los primeros años. 
Regeneración depende de 
bancos de semilla 
persistentes o de distancias 
de dispersión en especies que 
son colonizadoras. Ventanas 
de regeneración cortas que 
dependen de la tasa de 
crecimiento de sus especies 
competidoras. Acumulación 
de biomasa más lenta los 
primeros años. 
 
Regeneración depende de 
bancos de semilla 
persistentes o de distancias 
de dispersión en especies 
que son colonizadoras. 
Ventanas de regeneración 
cortas que dependen de la 
tasa de crecimiento de sus 
especies competidoras. 
Dependen de pequeños 
disturbios que incrementen 
la disponibilidad de luz. 
Acumulación de biomasa 
más lenta porque la tasa de 
crecimiento es más lenta. 
NOTA: TDI: tiempo desde el último incendio 
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En este contexto, para poder comprender las trayectorias sucesionales que puede seguir 
una comunidad luego de un incendio, su resistencia y resiliencia, es necesario analizar un 
conjunto de rasgos de historias de vida (Huston & Smith 1987; Smith et al. 1993). Esto permite 
clasificar las especies en tipos funcionales, que son grupos de especies que comparten algunos 
rasgos de adaptación para una función específica, y constituyen un marco ecológico importante 
para describir los mecanismos que subyacen a la regeneración de la vegetación (Tabla 2.1) 
(Pausas 1999a). De esta manera se pueden identificar grupos de especies que compartan rasgos 
de vida y funciones similares. Estos grupos representan estrategias ecológicas que determinan 
cómo las plantas responden a factores ambientales y modifican el ecosistema. En general los 
rasgos de historia de vida tienen un alto grado de correlación entre ellos, y con rasgos asociados 
a la inflamabilidad, por lo que en general una comunidad está compuesta por un conjunto 
pequeño de grupos funcionales posibles restringiendo las posibles trayectorias sucesionales 
(Huston & Smith 1987; Smith & Huston 1989). A su vez, en una dada comunidad si un grupo 
funcional clave para su estructura y funcionamiento está representado por muchas especies esa 
comunidad es más resiliente a seguir una trayectoria sucesional (en términos de estructura y 
función) similar a la pre-incendio, ya que si luego del disturbio una especie se pierde, o 
disminuye su abundancia, hay otras especies que pueden cumplir su función (Lloret & Vilà 
2003). En cambio si ese grupo funcional está compuesto por pocas especies la comunidad post-
incendio es más susceptible a seguir una trayectoria sucesional diferente. La persistencia de los 
grupos funcionales que componen una comunidad contribuye al desempeño del ecosistema, y 
la pérdida conduce a alternaciones en su funcionamiento (Folke et al. 2004). 
En el NO de la Patagonia los matorrales dominados por arbustos rebrotantes y los bosques 
dominados por árboles altos se consideran estados estables alternativos mantenidos por el fuego 
(Mermoz et al. 2005; Paritsis et al. 2015; Kitzberger et al. 2016). Los estados alternativos 
mantenidos por el fuego se generan en el paisaje porque una comunidad post-incendio puede 
seguir dos, o a veces más, trayectorias sucesionales alternativas ante cambios en el régimen de 
incendios, y se debe cumplir la premisa de que uno de los estados promueve el fuego y es más 
resiliente que el otro (Mutch 1970; Wilson & Agnew 1992). En general las biotas dominadas 
por especies de angiospermas, como las del NO de la Patagonia, pueden desarrollarse en uno 
de dos tipos de comunidades contrastantes asociados a regímenes de incendios distintos (sensu 
Bond & Midgley 2012). Por un lado, comunidades pirófilas dominadas por vegetación heliófila, 
con una estructura y composición inflamable, de relativamente baja estatura, alta productividad 
y crecimiento rápido, con una rápida acumulación de combustible y por ende intervalos entre 
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fuegos cortos. Por otro lado, comunidades pirófobas dominadas por árboles que crecen altos 
como para que sus copas estén desconectadas del sotobosque y produzcan suficiente sombra 
para suprimir a las especies que viven en el sotobosque y crear microclimas mésicos. Estas 
comunidades tienen en general intervalos entre fuegos de copas largos.  
La transición entre un tipo de comunidad y otra ocurre ante cambios en el régimen de 
incendios (Wilson & Agnew 1992; Pausas 2015), y es altamente dependiente por un lado, de 
los rasgos de historia de vida que dominan cada uno de los estados y las interacciones que 
ocurren entre ellas (ej. competencia o facilitación), y por otro de la cantidad de especies que 
componen los grupos funcionales claves, los que le dan a la comunidad su estructura y función 
(Folke et al. 2004). En este sentido estudiar los cambios en la composición y abundancia de 
especies, así como la sucesión de rasgos de historia de vida a lo largo de la sucesión post-
incendio de estas comunidades contrastantes del NO de la Patagonia, resulta clave para saber 
cuán susceptibles son a seguir una trayectoria sucesional alternativa ante cambios en el régimen 
de incendios. Así, el objetivo general de este capítulo es describir como es la sucesión post-
incendio en términos de cambios en la composición y abundancia de especies, y que formas de 
vida, estrategias de regeneración y tolerancia a la sombra dominan cada estadio en dos 
comunidades contrastantes del NO de la Patagonia: matorrales dominados por el arbusto 
rebrotante Nothofagus antarctica y bosques dominado el árbol colonizador Nothofagus 
dombeyi.  Esto permitirá ordenar a las especies en grupos funcionales y entender cuán 
resilientes o resistentes son estas comunidades ante cambios en la frecuencia, severidad y 
tamaño de los incendios, es decir cuál es su capacidad de seguir una trayectoria sucesional de 
estructura y función similar a la que tenían antes del incendio  
Objetivos particulares 
 Clasificar las especies presentes en matorrales y bosques en grupos funcionales 
asociados con su forma de vida, estrategia de regeneración post-incendio y tolerancia a 
la sombra. 
 Ordenar los bosques y matorrales en base a su composición y abundancia de especies. 
 Detectar cambios sucesionales en composición y abundancia de especies. 
 Describir cambios sucesionales en la frecuencia de rasgos asociados a la regeneración 




2.2.1 Área de estudio 
Los sitios de estudio están situados entre los 39º y 43º de latitud Sur (Tabla 2.2, Mapa 
2.1), donde la vegetación varía a lo largo de un marcado gradiente de precipitación (de oeste a 
este aprox. 3000 a 400 mm por año), y menos marcadamente a lo largo de un gradiente de 
temperatura asociado con la elevación y la orientación de las laderas. En altitudes medias (≈ 
800-1100 m s.n.m.) los bosques están dominados por Nothofagus dombeyi, un árbol 
colonizador de hoja perenne (Veblen et al. 2003b). Este árbol tiene una corteza fina, no tiene 
un banco de semillas persistente y no puede rebrotar después de un incendio. Su regeneración 
post-incendio depende de que los parches vecinos proporcionen semillas (Donoso 2006). El 
reclutamiento post-incendio de esta especie normalmente se limita a los primeros 60 metros 
desde los límites del incendio (Donoso 2006). Este árbol genera bosques de dosel cerrado con 
sotobosques húmedos y oscuros. En sitios relativamente más secos hay matorrales dominados 
por  Nothofagus antarctica, un arbusto deciduo que crece con múltiples fustes  y a veces como 
un árbol pequeño (Veblen et al. 2003b). Esta especie crea matorrales densos junto con otros 
arbustos menos dominantes que rebrotan, y la bambúcea Chusquea culeou. Elegí matorrales 
dominados por N. antartica como ejemplo de una comunidad dominada por arbustos 
rebrotantes (en adelante "matorrales") y bosques dominados por N. dombeyi como ejemplo de 
















Tabla 2.2: Características de los sitios de estudio 
Nº Sitio Año TDI Vegetación Latitud Longitud 
Altitud 
(m s.n.m) 
1 Lº Cholila 2015 1 Matorral -42.44 -71.63 755 
2 Lº Ñorquinco 2014 2 Matorral -39.14 -71.30 1061 
3 Lº Tromen 2009 7 Matorral -39.60 -71.42 1137 
4 Lº Lolog 2008 8 Matorral -40.02 -71.45 1005 
5 Lº Machonico 1999 17 Matorral -40.33 -71.42 1051 
6 Cº Catedral 1999 17 Matorral -41.19 -71.44 1174 
7 Cº Catedral 1996 20 Matorral -41.17 -71.43 1105 
8 Felley 1992 24 Matorral -41.24 -71.42 1210 
9 Aº Quilahuintos 1991 25 Matorral -40.12 -71.44 992 
10 Lº  Froilan 1990 26 Matorral -42.69 -71.61 913 
11 Lº  Hermoso 1987 29 Matorral -40.37 -71.45 1224 
12 Lº  Ñorquinco 1987 29 Matorral -39.16 -71.31 1237 
13 Corte del Azul 1985 31 Matorral -41.35 -71.71 788 
14 Cº La Torta 1984 32 Matorral -42.85 -71.58 880 
15 Lº Tromen 1961 55 Matorral -39.59 -71.36 1060 
16 Cº Catedral 1951 65 Matorral -41.18 -71.43 1074 
17 Lº  Hermoso 1940 76 Matorral -40.37 -71.49 1066 
18 Lº  Guillelmo 1900 116 Matorral -41.36 -71.50 924 
1 Sec. Rº Turbio 2008 8 Bosque -42.25 -71.71 306 
2 Spadone 2006 10 Bosque -42.16 -71.39 496 
3 Lº Espejo 2002 14 Bosque -40.58 -71.81 970 
4 Sec. Rº Turbio 2001 15 Bosque -42.26 -71.71 338 
5 Falso Granito 1999 17 Bosque -41.34 -71.61 962 
6 Lº Gutiérrez 1999 17 Bosque -41.20 -71.42 915 
7 Lº Menendez 1987 29 Bosque -42.69 -71.90 590 
8 Brazo Tristeza 1987 29 Bosque -41.10 -71.63 779 
9 Sec. Rº Turbio 1963 53 Bosque -42.22 -71.70 271 
10 Aº Melo 1962 54 Bosque -42.12 -71.70 245 
11 Lº Espejo 1950 66 Bosque -40.54 -71.77 789 
12 Lº Puelo 1944 72 Bosque -42.14 -71.65 267 
13 Lº Fonck 1943 73 Bosque -41.34 -71.75 794 
14 Lº Puelo 1943 73 Bosque -42.18 -71.66 243 
15 Lº Gutiérrez 1938 78 Bosque -41.23 -71.45 803 
16 Lº Los Moscos 1879 137 Bosque -41.35 -71.59 809 
17 Lº Roca 1827 189 Bosque -41.37 -71.76 837 
18 Brazo Tristeza 1800 216 Bosque -41.11 -71.66 847 
NOTA: Año: año en que ocurrió el incendio; TDI: Refiere al tiempo desde el último incendio (2016 – 
año, en base al año de muestreo). 
Para describir cómo cambia la composición y abundancia de especies a lo largo de la 
sucesión post-incendio, y para describir cómo es la sucesión de formas de vida, estrategias de 
regeneración y tolerancia a la sombra utilicé un enfoque de cronosecuencia (Walker et al. 2010). 
Elegí 18 matorrales post-incendio (entre 1 y 115 años desde el incendio) y 18 bosques post- 
incendio (entre 7 y 216 años desde el incendio) (Tabla 2.2, Mapa 2.1). Obtuve el tiempo desde 
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el incendio (TDI) de cada sitio a partir de incendios documentados por la Administración de 
Parques Nacionales que a su vez estaban mapeados a partir imágenes Landsat y fotografías 
aéreas, y además a partir de incendios documentados por estudios dendroecológicos (Kitzberger 
1994; Mermoz et al. 2005). Con el fin de minimizar los impactos potenciales de actividades 
humanas pasadas busqué sitios donde no hubiera señales de recolección de madera y leña (es 
decir, tocones de árboles), donde no hubiera ganado o se encontrara en cargas bajas (no había 
señales de ramoneo) y donde no hubiera señales de incendios de baja intensidad recurrentes 
(cicatrices de incendios). Aunque la Patagonia Norte está sujeta a ganadería extensiva, elegí 
sitios donde es poco probable que haya ganado, ya sea porque se encuentran dentro de las áreas 
más protegidas de los Parques Nacionales o porque las condiciones topográficas impiden que 
el ganado llegue a los sitios (por ejemplo, laderas escarpadas, ríos o lagos). 
Durante los veranos de 2015 y 2016 en cada sitio establecí dos transectas paralelas de 60 
m, separadas por lo menos 20 m entre sí. En cada transecta, y a intervalos de 2 m localicé 
estaciones de muestreo (31 por transecta y 62 por sitio). En cada estación de muestreo registré 
todas las especies que tocaban una vara de 25 mm de diámetro y 4 m de altura al menos una 
vez, como indicador de su abundancia relativa en cada sitio. Por encima de los 4 m anoté todas 
las especies que potencialmente interceptaban una proyección de la vara A cada especie la 
categoricé según su forma de vida (hierba, enredadera, arbusto, árbol), según su estrategia de 
regeneración (rebrotante, semillera, colonizadora, mixta (colonizadora y rebrotante) o 
facultativa (semillera y rebrotente)) y su tolerancia a la sombra (tolerante, semitolerante, 
intolerante), características que obtuve realizando una revisión bibliográfica (Tabla 2.3).   
Con estos datos armé una matriz de presencia-ausencia de especies por sitio y de 
abundancias de especies por sitio para evaluar cambios en la composición y abundancia de 
especies a lo largo de la sucesión. Además, calculé para cada sitio el número de individuos 
(frecuencia) en cada categoría de estrategia de regeneración, y tolerancia a la sombra para 








Tabla 2.3. Rasgos de historia de vida de las especies dominantes de cada tipo de comunidad. 









Matorral Nothofagus antarctica Árbol/Arbusto Intolerante Rebrotante Anemócora 1 
Matorral Schinus patagonicus Árbol/Arbusto Intolerante Mixta Endozoócora 0.722 
Matorral Maytenus boaria Árbol/Arbusto Intolerante Mixta Endozoócora 0.222 
Matorral Berberis buxifolia Arbusto Semitolerante Mixta Endozoócora 0.833 
Matorral Gaultheria mucronata Arbusto Semitolerante Mixta Endozoócora 0.333 
Matorral Maytenus chubutensis Arbusto Tolerante Mixta Endozoócora 0.333 
Matorral Discaria chacaye Arbusto Intolerante Rebrotante Barócora 0.278 
Matorral Ribes cucullatum Arbusto Semitolerante Mixta Endozoócora 0.278 
Matorral Ribes magellanicum Arbusto Semitolerante Mixta Endozoócora 0.278 
Matorral Chusquea culeou Caña Semitolerante Rebrotante Anemócora 0.833 
Matorral Mutisia spinosa Enredadera Intolerante Mixta Anemócora 0.444 
Matorral Vicia nigricans Enredadera Semitolerante Mixta Mecánica 0.389 
Matorral Fragaria chiloensis Herbácea NA NA Endozoócora 0.278 
Matorral Gramineas Herbácea Intolerante NA Anemócora 0.833 
Matorral Acaena pinnatifida Herbácea Intolerante Mixta Epizoócora 0.389 
Matorral Rumex acetosella Herbácea Intolerante Semillera Barócora 0.389 
Matorral Alstroemeria aurea Herbácea Semitolerante Mixta Mecánica 0.222 
Bosque Nothofagus dombeyi Árbol Intolerante Colonizadora Anemócora 1 
Bosque Austrocedrus chilensis Árbol Tolerante Colonizadora Anemócora 0.444 
Bosque Schinus patagonicus Árbol/arbusto Intolerante Mixta Endozoócora 0.611 
Bosque Dasyphyllum diacanthoides Árbol/arbusto Tolerante Mixta Endozoócora 0.389 
Bosque Lomatia hirsuta Árbol/arbusto Intolerante Rebrotante Anemócora 0.389 
Bosque Gevuina avellana Árbol/arbusto Intolerante Mixta Anemócora 0.222 
Bosque Luma apiculata Árbol/arbusto Intolerante Mixta Endozoócora 0.222 
Bosque Maytenus boaria Árbol/arbusto Intolerante Mixta Endozoócora 0.222 
Bosque Aristotelia chilensis Arbusto Semitolerante Mixta Endozoócora 0.667 
Bosque Ribes magellanicum Arbusto Semitolerante Mixta Endozoócora 0.389 
Bosque Gaultheria mucronata Arbusto Semitolerante Mixta Endozoócora 0.333 
Bosque Berberis darwini Arbusto Semitolerante Mixta Endozoócora 0.278 
Bosque Berberis linearifolia Arbusto Tolerante Mixta Endozoócora 0.222 
Bosque Raukaua laetevirens Arbusto Tolerante Mixta Endozoócora 0.222 
Bosque Chusquea culeou Caña Semitolerante Rebrotante Anemócora 0.722 
Bosque Vicia nigricans Enredadera Semitolerante Mixta Mecánica 0.444 
Bosque Boquila trifoliata Enredadera Tolerante NA Endozoócora 0.333 
Bosque Mutisia spinosa Enredadera Intolerante Mixta Anemócora 0.278 
Bosque Blechnum penna-marina  Helecho Tolerante NA - 0.556 
Bosque Alstroemeria aurea Herbácea Semitolerante Mixta Balística 0.444 
Bosque Galium sp. Herbácea NA NA Endozoócora 0.444 
Bosque Osmorhiza chilensis Herbácea Tolerante NA Epizoócora 0.444 
Bosque Acaena pinnatifida Herbácea Intolerante Mixta Epizoócora 0.333 
Bosque Gramineas Herbácea Intolerante NA Anemócora 0.278 
Bosque Geranium magellanicum  Herbácea Semitolerante Mixta Balística 0.222 
NOTA: Frecuencia relativa es el número de sitios en los que aparece la especie sobre el número de sitios en 
total. Los rasgos para cada especie los obtuve de: (Donoso 1989, 2006; Aizen & Basilio 1995; Figueroa & Lusk 
2001; Lusk & del Pozo 2002; Lusk 2002; Veblen et al. 2003a; Amico & Aizen 2005; McAlpine & Jesson 2007; 
Franzese & Ghermandi 2011; Cavallero 2012)  Las gramíneas no fueron identificadas a nivel de especie, de 
todas maneras en matorrales la mayoría corresponde al género Pappostipa. Estrategia Mixta hace referencia a 




2.2.2 Análisis de datos 
Variaciones en composición y abundancia de especies a lo largo de la sucesión  
A partir de las matrices de presencia/ausencia y abundancia de cada especie por sitio hice 
ordenamientos usando modelos de variables latentes (LVM, Ordination via latent variable 
models (Hui et al. 2015; Warton et al. 2015; Hui 2016)). A diferencia de los modelos de 
ordenamiento clásicos basados en algoritmos (ej. análisis de correspondencia, análisis de 
correspondencia canónicos o nMDS), los LVM permiten modelar la relación entre la media y 
la varianza de los datos asignándoles una distribución de probabilidad. Además, al ajustar un 
modelo de manera conjunta para muchas especies y sitios se puede incorporar en un solo 
modelo el efecto de las variables ambientales de los sitios sobre la ocurrencia y abundancia de 
las especies. Otra ventaja es que se pueden evaluar los supuestos del modelo de manera directa 
a partir de un análisis de los residuos y evaluar además el ajuste del modelo a los datos. La idea 
detrás de estos análisis es modelar de manera conjunta la respuesta de las especies a unos pocos 
gradientes ambientales que resultan de la combinación de variables observadas (ej. temperatura, 
humedad, altitud) con variables no observadas que son representadas por un conjunto 
(normalmente dos) de variables latentes. Esto quiere decir que las variables latentes absorben 
la variabilidad en la composición/abundancia de especies entre los sitios dada por todas las 
variables que no pudimos medir. Así, a través de estas variables latentes estos modelos 
incorporan la correlación entre especies de manera directa y representan los ejes principales de 
co-variación entre especies, por lo tanto actúan como los ejes de un ordenamiento. 
Para ambas comunidades juntas (matorrales y bosques) y para cada comunidad por 
separado ajusté un modelo sin covariables observadas (LVM puro), donde las variables latentes 
de tienen el doble propósito de representar los predictores faltantes y de representar los 
principales ejes de covariación de la abundancia o presencia entre especies, como los ejes de 
un ordenamiento clásico. Esto lo hice para ver patrones de ordenamiento gráficamente sin 
asignarles covariables observadas que puedan explicarlos. Además, para asociar los cambios 
en composición a la posición geográfica de los sitios y a cambios en la sucesión, para las 
comunidades por separado ajusté además un modelo con covariables (LVM con covariables). 
En este último las variables latentes representan la correlación residual entre especies, 
correlación no explicada por las covariables introducidas en el modelo. En este caso las 
covariables utilizadas fueron la latitud, longitud, altitud y tiempo desde el incendio (TDI). No 
ajusté modelos con covariables para ambas comunidades en conjunto porque el objetivo de los 
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modelos con covariables es ver patrones sucesionales en cada comunidad. Los modelos fueron 
ajustados con el parque boral de R (Hui 2016) usando una distribución de Bernoulli para la 
matriz de presencias/ausencias y una distribución binomial negativa para la matriz de 
abundancias, y dos variables latentes.  
LVM puro 
Aquí lo que se busca es realizar un ordenamiento para visualizar los datos en dos 
dimensiones y ver potenciales variaciones en la composición de especies entre sitios, y especies 
que caractericen cada sitio (ej. uncostrained ordination). 
𝑦𝑖,𝑗  ~ 𝐵𝑖𝑛𝑜𝑚𝑖𝑎𝑙 𝑁𝑒𝑔𝑎𝑡𝑖𝑣𝑎 (𝜇𝑖,𝑗 , 𝜌𝑗) 
log(𝜇𝑖,𝑗)  = 𝛽0𝑗 +  𝑧1,𝑖 ×  𝜃1,𝑗  +  𝑧2,𝑖 ×  𝜃2,𝑗 
En este modelo la respuesta de la especie j en el sitio i es explicada por dos variables latentes 
𝑧1 y 𝑧2 donde 𝜃1 y 𝜃2 cuantifican como cada especie j se relaciona con esas variables latentes. 
Con la respuesta de cada especie y las variables latentes se puede construir un biplot que 
muestra cómo varía la composición de especies entre sitios. 𝛽0𝑗 controla por diferencias en 
abundancia entre especies. Esto asegura que el ordenamiento esté estandarizado por esas 
diferencias en abundancia y que esté en términos de la composición de especies. Finalmente 𝜌𝑗 
es el parámetro de sobredispersión de la distribución binomial negativa. Para el caso de cambios 
en la composicionon la matriz de presencia ausencia la estructura del modelo es la misma 
camabiando solo la districución binomial negativa por una distribución de bernoulli y utilizando 
una función de enlace logit. 
LVM con covariables (Correlated response models) 
Aquí los que se busca es incorporar variables ambientales que medimos en los sitios y 
que podrían explicar las diferencias en composición o abundancia entre sitios y la relación entre 
las especies, además de las variables latentes que explican la relación entre especies y los sitios 
debido a otras causas. Aquí, las variables latentes son, en vez de un método de ordenamiento 
de las especies en un gradiente ambiental, una manera de tener en cuenta correlación residual 
debida a causas que no medimos (missing predictors (Warton et al. 2015)). Este modelo permite 
 25 
 
analizar si las diferencias entre sitios se deben a su localización (latitud y longitud), a la 
elevación, o si son cambios debido a sucesión post-incendio (TDI).  
𝑦𝑖,𝑗  ~ 𝐵𝑖𝑛𝑜𝑚𝑖𝑎𝑙 𝑁𝑒𝑔𝑎𝑡𝑖𝑣𝑎 (𝜇𝑖,𝑗 , 𝜌𝑗) 
log(𝜇𝑖,𝑗)  =   𝛽0𝑗 + 𝐿𝑜𝑛𝑔𝑖𝑡𝑢𝑑𝑖 ×  𝛽1,𝑗 + 𝐿𝑎𝑡𝑖𝑡𝑢𝑑𝑖 × 𝛽2,𝑗  + 𝐴𝑙𝑡𝑖𝑡𝑢𝑑𝑖 × 𝛽3,𝑗  + 𝑇𝐷𝐼𝑖 × 𝛽4,𝑗
+  𝑧1,𝑖 ×  𝜃1,𝑗  +  𝑧2,𝑖 ×  𝜃2,𝑗 
A diferencia del LVM puro este modelo incluye parámetros (𝛽1−5) que explican si la 
abundancia de cada especie j en cada sitio i se debe a alguna de esas covariables. En este modelo 
𝜃1 y 𝜃2 explican la variación residual.  
Para cada parámetro y variable latente calculé la mediana de la distribución posterior 
como estimador puntual, el intervalo de credibilidad (IC) del 95% como medida de 
incertidumbre y un valor f que representa la proporción de la distribución posterior que es del 
mismo signo que la mediana. El IC es el intervalo mínimo dentro del dominio de la distribución 
posterior que acumula el 95% de densidad de probabilidad (del inglés Highest posterior density 
interval). Por ejemplo, si la mediana es positiva y el valor f es mayor a 0.95 podemos tener 
confianza de que la respuesta de la especie a la variable es positiva, de igual manera si la 
mediana negativa y f > 0.95 podemos tener confianza que la respuesta de la especie a la variable 
es negativo.  
Variaciones en rasgos de historia de vida a lo largo de la sucesión  
Para evaluar si el número de individuos en cada categoría de estrategia de regeneración y 
tolerancia a la sombra variaba con el TDI ajusté modelos alternativos de la siguiente manera: 
𝑦𝑖 ~ 𝑃𝑜𝑖𝑠𝑠𝑜𝑛 (𝜆𝑖) 
Donde y es alguna de las variables respuesta (número de individuos tolerantes a la sombra, 
semitolerantes, intolerantes, rebrotantes, colonizadores o mixtos) en cada sitio i que se 
distribuye con una distribución de Poisson con media 𝜆𝑖. Esa respuesta promedio a su vez la 
modelé con tres modelos alternativos:  
Exponencial 
𝜆𝑖 = 𝑒
𝑎+𝑏 × 𝑇𝐷𝐼𝑖 + 𝑐 
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Aquí se asume que el número de individuos promedio puede aumentar (b > 0), disminuir (b < 
0) o permanecer constante (b = 0) con el TDI. El número de individuos cuando TDI = 0 es 𝑒𝑎 +
𝑐. 
Sigmoide 
𝜆𝑖 =  
𝑘
1 +  𝑒𝑎−𝑏 𝑇𝐷𝐼𝑖
 
Aquí se asume que el número de individuos aumenta desde 0 con el TDI hasta alcanzar una 
asíntota (𝑘). El parámetro 𝑏 es la tasa de crecimiento y 𝑎 permite un retraso en el crecimiento. 
Monomolecular modificada   
𝜆𝑖 = 𝑎 × (1 −  𝑒
−𝑏 × 𝑇𝐷𝐼𝑖  )   ×   (𝑐 −  𝑒−𝑑 × 𝑇𝐷𝐼𝑖  )   
Aquí también se asume que el número de individuos aumenta hasta alcanzar un máximo y luego 
decrece, pero esta función no es asintótica en 0 sino que es asintótica en 𝑎 × 𝑐. Esta función 
crece a una tasa 𝑏, alcanza un máximo (𝑎), y luego decrece hasta la asíntota a una tasa 𝑑.  
Los modelos alternativos fueron ajustados utilizando el paquete bbmle de R (Bolker 2016) 
y comparados mediante el criterio de información AIC (del inglés Akaike information criterion) 
luego de comprobar que cumplieran con los supuestos (Burnham & Anderson 2002). 
2.3 Resultados 
La especies leñosas más frecuentes en los matorrales son Nothofagus antactica, Chusquea 
culeou, Berberis buxifolia y Schinus patagonicus. Todas tienen la capacidad de rebrotar y son 
intolerantes o semitolerantes a la sombra (Tabla 2.3 y 2.4). En los bosques la especie leñosa 
más frecuente es Nothofagus dombeyi, que es el único árbol colonizador e intolerante a la 
sombra (Tabla 2.3 y 2.4). Le siguen en frecuencia Chusquea culeou y Schinus patagonicus 
como en los matorrales, y Aristotelia chilensis (Tabla 2.3 y 2.4). En ambos sistemas muchas 
especies tienen estrategias mixtas, rebrotan y además son dispersadas por animales (Tabla 2.3). 
En ambos sitios en general las especies tolerantes la sombra son poco frecuentes y tienen 
estrategias mixtas para regenerar después del fuego, salvo Austrocedrus chilensis que es un 






Tabla 2.4: Especies clasificadas según grupos de estrategia de regeneración y tolerancia a la 
sombra. 
  Tolerancia a la sombra 




























Chusquea culeou (MB) 
Nothofagus antarctica (M) 
Discaria chacaye (M) 





















Maytenus chubutensis (M) 
Dasyphyllum diacanthoides (B) 
Raukaua laetevirens (B) 
Berberis linearifolia (B) 
 
Berberis buxifolia (M) 
Ribes cucullatum (M) 
Alstroemeria aurea (MB) 
Gaultheria mucronata (MB) 
Ribes magellanicum (MB) 
Vicia nigricans (MB) 
Geranium magellanicum(BM) 
Aristotelia chilensis (B) 
Berberis darwinii (B) 
Acaena pinnatifida (MB) 
Maytenus boaria (MB) 
Schinus patagonicus (MB) 
Mutisia spinosa (MB) 
Gevuina avellana (B) 





















Austrocedrus chilensis (B) 
 
 
 Nothofagus dombeyi (B) 
Nota: M: Matorrales; B: Bosques, MB: Matorrales y bosques. Los colores indican distinta forma de 
vida Arbusto, Arbolito/Arbusto, Árbol, Hierba, Enredadera, Caña. 
Variaciones en composición y abundancia de especies a lo largo de la sucesión  
Analizado las comunidades en conjunto en base a su composición (presencia/ausencia de 
especies), los sitios parecen agruparse según el tipo de comunidad (Fig. 2.2), sin embargo hay 
bastante incertidumbre respecto a cómo las especies responden a los gradientes latentes (𝜃 f < 
0.95 Tabla 2.1.1 Apéndice 2.1). Analizando ahora en base a la abundancia, hay especies que 
son más abundantes en matorrales (asociados a valores positivos de la variable latente 1) y 
especies que son más abundantes en bosques (asociados a valores negativos de la variable 
latente 1) (Fig. 2.3). Las especies que son más abundantes en matorrales son a Acaena 
pinnatifida, Bereberis buxifolia, Discaria chacaye, Ribes cucullatum, Nothofagus antarctica y 
Rumex acetosella, y las especies que son más abundantes en bosques son Luma apiculata, 
Dasyphyllum diacanthoides, Boquila trifoliata, Austrocedrus chilensis, Nothofagus dombeyi y 




Fig. 2.2 Biplot basado en los LVM puros ajustados a partir de la matriz de presencia/ausencia 
para matorrales y bosques (del inglés uncostrained ordination). Los sitios de matorral están 
representados por círculos de color naranja y los de bosque de color verde. El tamaño de los 
círculos indica TDI. Las especies se muestran en color azul. Las especies y sitios que se 





Fig. 2.3 Biplot basado en los LVM puros ajustados a partir de la matriz de abundancias para 
matorrales y bosques juntos (del inglés uncostrained ordination). Los sitios de matorral están 
representados por círculos de color naranja y los de bosque de color verde, el tamaño de los 
círculos indica TDI.  Las especies se muestran en color azul. Las especies y sitios que se 
encuentran en la misma dirección y lejos del centro están correlacionadas.  
Matorrales 
En matorrales no hay un patrón claro de agrupamiento de sitios en base a su composición 
de especies (Fig. 2.4), además hay mucha incertidumbre respecto a la respuesta de las especies 
a las variables latentes (𝜃 f < 0.95 Tabla 2.1.2 Apéndice 2.1). En el modelo ajustado con 
covariables hay algunas especies que varían en su presencia en base alguna de las covariables. 
Fragaria chiloensis y Vicia nigricans tienden a estar presentes en sitios hacia el oeste mientras 
que Mutisia spinosa tiende a estar más en sitios hacia el este (Tabla 2.5). Acaena pinnatifida, 
Schinus patagonicus y Maytenus boaria tienden a estar más en sitios hacia el sur del área de 
estudio mientras que los sitios al norte están más asociados a la presencia de gramíneas (Tabla 
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2.5). Alstroemeria aurea, Berberis buxifolia, Schinus patagonicus están asociados a sitios de 
mayor altitud mientras que las gramíneas están asociados a sitios de menor altitud (Tabla 2.5). 
En cuanto a cambios en la presencia de especies con el TDI, Schinus patagonicus tiende a estar 
presente en sitios más viejos mientras que Alstroemeria aurea y Rumex acetosella tienden a 
estar presentes en sitios más jóvenes (Tabla 2.5). Detalles sobre la distribución posterior de 
estos parámetros se puede encontrar en la Tabla 2.1.3 del Apéndice 2.1.   
Tabla 2.5: Mediana de la distribución posterior de los efectos de las covariables en la presencia 
y abundancia de cada especie en matorrales dominados por Nothofagus antactica.  











Acaena pinnatifida 0.284 -2.796 1.198 1.886 
Alstroemeria aurea 0.708 -1.645 2.12 -2.606 
Berberis buxifolia -1.77 -0.877 3.554 3.265 
Chusquea culeou 1.797 0.372 -1.638 2.366 
Discaria chacaye 0.385 0.148 -0.767 -0.13 
Fragaria chiloensis -4.38 2.127 0.626 0.28 
Gaultheria mucronata -1.922 2.169 0.771 0.766 
Graminea -1.676 3.513 -2.837 -0.576 
Maitenus boaria 1.383 -3.53 1.156 3.043 
Maitenus chubutensis -1.495 1.55 -0.804 1.572 
Mutisia spinosa 3.206 -1.675 -1.454 0.253 
Nothofagus antarctica -2.364 -0.953 1.389 1.398 
Ribes cucullatum -0.006 0.21 -0.147 0.509 
Ribes magellanicum 0.164 0.626 -0.123 -0.044 
Rumex acetosella -1.716 -1.316 1.672 -1.613 
Schinus patagonicus -1.691 -3.244 3.947 1.387 









Acaena pinnatifida -1.314 -0.48 0.802 1.11 
Alstroemeria aurea 0.18 -0.439 2.498 -1.463 
Berberis buxifolia -0.972 0.144 0.751 0.281 
Chusquea culeou -0.378 0.429 0.183 0.506 
Discaria chacaye -0.744 -0.217 -0.612 0.356 
Fragaria chiloensis -1.832 1.016 0.143 0.625 
Gaultheria mucronata -1.793 1.491 0.715 0.838 
Graminea -0.715 1.144 -0.216 0.111 
Maitenus boaria 0.621 -2.625 1.311 1.771 
Maitenus chubutensis -2.057 1.109 0.378 1.373 
Mutisia spinosa 1.83 -1.391 -0.642 -0.155 
Nothofagus antarctica -0.28 -0.2 0.539 0.445 
Ribes cucullatum 0.426 -0.609 0.267 0.731 
Ribes magellanicum 0.016 1.079 -0.185 0.39 
Rumex acetosella -0.955 -0.593 0.906 -2.641 
Schinus patagonicus -0.859 -1.237 1.079 1.14 
Vicia nigricans -2.286 0.351 1.015 1.093 






Fig 2.4 Biplot basado en los LVM puros ajustados a partir de la matriz de presencia/ausencia 
para matorrales (del inglés uncostrained ordination). Los sitios se muestran en círculos de color 
rojo y el tamaño de los círculos indica TDI.  Las especies se muestran en color azul. Las especies 
y sitios que se encuentran en la misma dirección y lejos del centro están correlacionadas.  
Tampoco hay un patrón claro de agrupamiento de sitios en base a la abundancia de 
especies (Fig. 2.5), además hay mucha incertidumbre respecto a la respuesta de las especies a 
las variables latentes (𝜃 f < 0.95 Tabla 2.1.7 Apéndice 2.1). Aquí las gramíneas también son 
más abundantes en sitios hacia el norte del área de estudio (Tabla 2.5).  En cuanto a cambios 
en la presencia de especies con el TDI, solo Schinus patagonicus aumenta su abundancia con 
el TDI (Tabla 2.5). Detalles sobre la distribución posterior de estos parámetros se puede 




Fig 2.5. Biplot basado en los LVM puros ajustados a partir de la matriz de abundancia para 
matorrales (Del inglés uncostrained ordination). Los sitios se muestran en círculos de color 
rojo y el tamaño de los círculos indica TDI.  Las especies se muestran en color azul. Las especies 
y sitios que se encuentran en la misma dirección y lejos del centro están correlacionadas.  
Bosques  
En bosques, si bien hay mucha incertidumbre respecto a las respuestas de las especies a 
las variables latentes (𝜃 f < 0.95, Tabla 2.1.4 Apéndice 2.1), los sitios parecen ordenarse a lo 
largo de la variable latente 1 de mayor TDI a menor TDI (Fig. 2.6). Además, los sitios parecen 
ordenarse según área geográfica, sitios maduros (~ 70 años) que se encuentran en el Parque 
Nacional Lago Puelo (PNLP) se asocian a especies valdivianas como en árbol Gevuina avellana 
y la trepadora Boquila trifolata mientras que sitios maduros que se encuentran en el Parque 
Nacional Nahuel Huapi (PNNH) se asociada a Chusquea culeou, Berberis linearifolia y B. 
darwinii (2.6).  
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Tabla 2.6: Mediana de la distribución posterior de los efectos de las covariables en la presencia 
y abundancia de cada especie en bosques dominados por Nothofagus dombeyi.  











Acaena pinnatifida -0.525 -0.111 0.247 -2.41 
Alstroemeria aurea 5.092 -1.367 -0.159 -1.457 
Aristotelia chilensis 1.28 -0.39 -2.673 -3.452 
Austrocedrus chilensis 2.408 -1.849 -1.956 -1.368 
Berberis darwinii -1.859 0.765 3.255 0.254 
Berberis linearifolia -1.566 -0.347 1.796 5.041 
Blechnum penna-marina -0.065 -4.735 -2.996 1.509 
Boquila trifoliata -0.812 0.295 -5.886 -0.179 
Chusquea culeou -1.537 0.921 2.899 2.937 
Dasyphyllum diacanthoides -4.201 -0.716 -1.857 0.701 
Galium sp 2.876 -4.531 0.371 -0.686 
Gaultheria mucronata -2.696 3.371 -3.089 1.255 
Geranium magellanicum 2.207 -1.063 -1.242 -3.854 
Gevuina avellana -0.009 0.201 -4.652 0.995 
Gramineas 3.436 -0.951 -1.054 -2.017 
Lomatia hirsuta -0.855 2.993 -4.927 -1.999 
Luma apiculata -1.919 -2.679 -1.089 -0.264 
Maytenus boaria 3.417 -0.216 -0.298 0.014 
Mutisia spinosa 1.587 -2.111 1.069 -2.972 
Nothofagus dombeyi -0.32 -0.142 0.406 -0.006 
Osmorhiza chilensis -0.711 -0.262 -2.203 1.731 
Raukaua laetevirens -1.288 -0.667 1.221 -1.653 
Ribes magellanicum -0.859 -2.334 3.96 -1.093 
Schinus patagonicus 2.623 0.781 0.926 0.093 









Acaena pinnatifida 0.046 -0.807 0.623 -0.898 
Alstroemeria aurea 1.908 -1.393 -0.028 -0.952 
Aristotelia chilensis 0.498 -0.836 -0.628 -1.261 
Austrocedrus chilensis 0.816 -0.835 -1.153 -0.294 
Berberis darwinii -1.056 0.596 2.629 0.49 
Berberis linearifolia -1.424 0.317 1.241 2.088 
Blechnum penna-marina 0.532 -2.792 -1.149 0.965 
Boquila trifoliata -0.193 -0.339 -4.166 0.363 
Chusquea culeou -0.671 0.101 1.338 0.356 
Dasyphyllum diacanthoides -3.166 0.294 -1.712 0.787 
Galium sp 1.695 -1.649 0.073 -0.763 
Gaultheria mucronata -2.062 2.089 -1.432 0.395 
Geranium magellanicum 1.441 -0.482 -0.482 -2.386 
Gevuina avellana 0.01 -0.496 -4.152 1.115 
Gramineas 2.351 -0.74 -0.419 -2.256 
Lomatia hirsuta -1.084 2.427 -3.889 -1.687 
Luma apiculata -1.112 -1.765 -1.921 0.196 
Maytenus boaria 2.095 -0.367 -0.252 0.851 
Mutisia spinosa 0.74 -0.994 0.407 -2.22 
Nothofagus dombeyi -0.231 -0.793 0.653 -0.05 
Osmorhiza chilensis 0.797 -0.285 -0.663 1.388 
Raukaua laetevirens -1.287 0.015 -0.528 -1.109 
Ribes magellanicum -0.624 -1.073 2.663 -1.473 
Schinus patagonicus 0.55 0.28 0.252 0.143 
Vicia nigricans 0.694 -2.16 2.278 -2.024 
NOTA: en Negrita valores de f > 0.95 
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En el modelo ajustado con covariables hay algunas especies que varían en su presencia 
en base a alguna de las covariables. Alstroemeria aurea, Austrocedrus chilensis, Galium sp., 
Geranium magellanicum, Schinus patagonicus y Maytenus boaria son representativos de sitios 
que están más hacia el este (Tabla 2.6), mientras que Dasyphyllum diacanthoides y Gaultheria 
mucronata están más presentes en sitios hacia el oeste del área de estudio (Tabla 2.6). 
Gaultheria mucronata y Lomatia hirsuta están más presentes en sitios hacia el norte, mientras 
que Galium sp., Blechnum penna-marina., Ribes magellanicum y Vicia nigricans están más 
presentes en sitios hacia el sur del área de estudio (Tabla 2.6). Gevuina avellana, Boquila 
trifoliata, Gaultheria mucronata y Lomatia hirsuta están asociados a sitios de menor altitud 
mientras que Chusquea culeou, Ribes magellanicum y Vicia nigricans están asociados a sitios 
de mayor altitud (Tabla 2.6). Esto refleja lo visto en el análisis anterior, donde especies 
valdivianas como Gevuina avellana y Boquila trifoliata se encuentran en sitios hacia el SO y 
de menor altitud (PN Lago Puelo). En cuanto a cambios sucesionales, los arbustos tolerantes a 
la sombra Gaultheria mucronata y Berberis linearifolia y la caña semitolerante Chusquea 
culeou tienden a aumentar su presencia con el TDI, mientras que las hierbas Acaena pinnatifida, 
Geranium magellanicum y las enredaderas Mutisia spinosa y Vicia nigricans ambas 
semitolerantes a la sombra y los arbustos semitolerantes Aristotelia chilensis y Lomatia hirsuta 
tienden a disminuir su presencia con el TDI (Tabla 2.6). Detalles sobre la distribución posterior 
de estos parámetros se puede encontrar en la Tabla 2.1.5 del Apéndice 2.1.  
En el ordenamiento realizado en base a la matriz de abundancia nuevamente los sitios 
aparentan ordenarse en base a características geográficas más que sucesionales. Sitios hacia el 
sur del paralelo 42 (Parque Nacional Lago Puelo y Parque Nacional los Alerces) están más 
asociados a valores positivos de la variable latente 1 mientras que sitios hacia el norte (Parque 
Nacional Nahuel Huapi) a valores negativos (Fig. 2.7). De todas maneras éstas son solo 
tendencias ya que hay mucha incertidumbre respecto a la respuesta de las especies a las 
variables latentes (𝜃 f < 0.95 Tabla 2.1.9 Apéndice 2.1). Otra vez, en el modelo ajustado con 
covariables alguna de estas tendencias se ven reflejadas en el efecto de algunas de las 
covariables con tendencias similares a las del modelo ajustado a partir de la matriz de 
presencia/ausencia. Alstroemeria aurea y Galium sp. son más abundantes en sitios que se 
encuentran hacia el este del área de estudio, mientras que Dasyphyllum diacanthoides es más 
abundante hacia el oeste (Tabla 2.6). Blechnum penna-marina y Vicia nigricans son más 
abundantes hacia el sur mientras que Lomatia hirsuta es más abundante en sitios que se 
encuentran al norte (Tabla 2.6). Gevuina avellana, Boquila trifoliata y Lomatia hirsuta son más 
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abundantes en sitios de menor altitud mientras que Ribes magellanicum y Vicia nigricans en 
sitios de mayor altitud dentro del área de estudio (Tabla 2.6). Finalmente en cuanto a cambios 
sucesionales, Aristotelia chilensis y Vicia nigricans, ambas semitolerantes, tienden a disminuir 
su abundancia con aumentos de TDI (Tabla 2.6). Detalles sobre la distribución posterior de 
estos parámetros se puede encontrar en la Tabla 2.1.10 del Apéndice 2.1.   
 
 
Fig 2.6 Biplot basado en los LVM puros ajustados a partir de la matriz de presencia/ausencia 
para bosques (del inglés uncostrained ordination). Los sitios se muestran en círculos de color 
verde y el tamaño de los círculos indica TDI.  PNNH refiere a sitios en el Parque Nacional 
Nahuel Huapi, PNLP a Parque Nacional Lago Puelo y PNLA al Parque Nacional Los Alerces. 
Las especies se muestran en color azul. Las especies y sitios que se encuentran en la misma 




Fig 2.7 Biplot basado en los LVM puros ajustados a partir de la matriz de abundancias para 
bosques (del inglés uncostrained ordination). Los sitios se muestran en círculos de color verde 
y el tamaño de los círculos indica TDI.  PNNH refiere a sitios en el Parque Nacional Nahuel 
Huapi, PNLP a Parque Nacional Lago Puelo y PNLA al Parque Nacional Los Alerces. Las 
especies se muestran en color azul. Las especies y sitios que se encuentran en la misma 
dirección y lejos del centro están correlacionadas.  
Variaciones en rasgos de historia de vida a lo largo de la sucesión  
En matorrales tanto en las estrategias de regeneración como en la tolerancia a la sombra 
el modelo sigmoide fue el que mejor ajustó (∆AIC Apéndice 2.2, Tabla 2.2.1). Las especies 
rebrotantes son más abundantes a lo largo de la sucesión (asíntota K = 82.959 (IC: 78.164; 
87.755) mientras que las que tienen estrategias mixtas (asíntota K=37.584 (IC: 31.966; 43.401)) 
son menos abundantes (Fig. 2.8 a). En estos sitios no hay especies que se reproduzcan 
únicamente por semillas, al menos no hay especies que sean leñosas (árboles y arbustos), o 
enredaderas y rastreras que se reproduzcan únicamente por semillas (Tabla 2.3). En estos sitios, 
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la abundancia de especies intolerantes a la sombra (asíntota K=66.802 (IC: 61.737; 71.867) es 
mayor que la de especies semitolerantes (asíntota K=48.583 (IC: 39.834; 57.331)) o tolerantes 
(asíntota K=9.731 (6.656; 12.806), Tabla 2.2.2) a lo largo de toda la sucesión (Fig. 2.8 c). 
En bosques hay tanto especies rebrotantes y con estrategias mixtas como especies 
colonizadoras (Fig. 2.8 b, Tabla 2.3). La abundancia de especies con estrategias mixtas aumenta 
los primeros años después del fuego y luego disminuye (monomolecular modificada, ∆AIC 
Tabla 2.2.1 Apéndice 2.2). En cambio la abundancia de rebrotantes se mantiene más o menos 
constante a lo largo de la sucesión (asíntota K=26.267 (IC: 23.673; 28.86)) ya que el parámetro 
de tasa de crecimiento no es significativamente distinto de cero (b=1.667 (IC: -6.922; 10.257)). 
La abundancia de colonizadoras aumentan con el TDI hasta alcanzar una asíntota tornado a esta 
estrategia la dominante en etapas tardías de la sucesión (asíntota K=62.735 (IC: 56.77; 68.7). 
En cuanto a las estrategias asociadas a la tolerancia a la sombra, tanto las especies 
semitolerantes como las intolerantes aumentan los primeros años pero las especies 
semitolerantes disminuyen en etapas tardías de la sucesión (monomolecular modificada, ∆AIC 
Tabla 2.2.1 Apéndice 2.2) (Fig. 2.8 d). Las especies intolerantes en cambio siguen aumentando 
hasta alcanzar una asíntota (asíntota K=64.266 (IC: 58.566; 69.967)). Las especies tolerantes 
aumentan su abundancia con el tiempo siguiendo una función sigmoidea pero son siempre 
menos abundantes que las semitolerantes o las intolerantes (asíntota K=18.023 (IC: 15.045; 
21.000)) (Fig. 2.8 d). Para más detalle en la selección de modelos y los parámetros estimados 




Figura 2.8: Cambios en la frecuencia absoluta de individuos con distintas estrategias de 
regeneración en matorrales (a) y bosques (b), y tolerancia a la sombra en matorrales (c) y 
bosques (d) a lo largo de la sucesión post-incendio. Los puntos representan el número de 
individuos censados en 62 puntos de muestreo por sitio. 
2.4 Discusión 
Entender cómo es la dinámica de la vegetación luego de los disturbios es un herramienta 
importante para predecir las consecuencias de cambios en el régimen de disturbios, el clima o 
el uso de la tierra (Pausas 1999b), y entender las posibles transiciones que pueden ocurrir en 
consecuencia (Walker et al. 2004; Folke et al. 2004). La resiliencia y resistencia de la 
vegetación a un disturbio tiene una fuerte influencia sobre la dinámica de la vegetación, 
determina la composición, estructura, y trayectoria de recuperación de la comunidad. A su vez, 
la trayectoria que siga la comunidad va a tener una fuerte influencia sobre la vulnerabilidad de 
la comunidad al disturbio — la ocurrencia y propagación del disturbio por el paisaje (Pausas 
1999b; a). En el NO de la Patagonia, las especies que componen los bosques y matorrales no 
son especialmente resistentes al fuego, en general no tienen adaptaciones para sobrevivir a los 
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incendios (ej. cortezas gruesas). En cambio, sí son resilientes, ya que la mayoría tiene la 
capacidad de rebrotar incluso ante altas severidades de fuego (Tabla 2.4) (Kitzberger & 
Grosfeld 2016). Estas comunidades no son muy diferentes en composición de especies, tienen 
muchas especies compartidas, y como la mayoría de las especies son heliófilas o semitolerantes, 
y rebrotantes hace que estén presentes desde el inicio de la sucesión (Tabla 2.4). Esta 
característica hace que las trayectorias sucesionales de bosques y matorrales en términos de 
estructura y función sean muy parecidas los primeros años luego del fuego. 
En general las comunidades están compuestas por un conjunto pequeño de grupos 
funcionales bien característicos compuestos por rasgos altamente correlacionados (Huston & 
Smith 1987; Smith & Huston 1989). Los bosques y matorrales del NO de la Patagonia están 
compuestos por especies rebrotantes que son además árboles pequeños o arbustos “multi-fuste” 
y en su mayoría son semitolerantes o intolerantes a la sombra. Los matorrales están compuestos 
casi exclusivamente de este grupo funcional. Las especies rebrotantes hacen a las comunidades 
altamente vulnerables al fuego, ya que acumulan muchas biomasa rápidamente, tienen una alta 
continuidad vertical, y al ser heliófilas compiten por luz entre ellas generando estructuras 
continuas con gran cantidad de combustibles secos (Minor et al. 2017). La estructura “multi-
fuste” hace que tengan mucho material fino y que mantengan mucho material muerto por 
debajo. A su vez la mayoría son perennes, y las especies perennes suelen tener rasgos más 
inflamables a nivel de hoja (Cornelissen et al. 2003). El segundo grupo funcional característico 
de esta región son los árboles altos, intolerantes a la sombra que recolonizan el área 
exclusivamente por semillas que llegan de parches no quemados de vegetación. Este grupo 
funcional exclusivo de los bosques, es un grupo clave para su estructura y función, y es menos 
resiliente ya que está compuesto por una única especie (Lloret & Vilà 2003). 
Además de los efectos de los grupos funcionales sobre la resiliencia y resistencia de las 
comunidades, y sobre la vulnerabilidad a los disturbios, es importante el rol que tienen las 
especies individuales. La caña colihue (Chusquea culeou) es una especie frecuente en ambas 
comunidades (Tabla 2.3) y persiste a lo largo de toda la sucesión. Esta especie acumula gran 
cantidad de material fino y es altamente inflamable (Bianchi & Defosse 2015) volviendo las 
comunidades vulnerables a los incendios. Pero a su vez es una especie resiliente, ya que rebrota 
aun en altas severidades, y es semitolerante a la sombra por lo que persiste a altos TDI incluso 
en doseles cerrados. Además, produce floraciones masivas cada aproximadamente 60 años 
luego de las cuales todos los individuos de la población mueren generando grandes cantidades 
de biomasa seca por varios años (Veblen 1982; Holz & Palma 2012). En el NO de la Patagonia 
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grandes incendios forestales están asociados con años secos y floraciones de esta especie 
(Veblen et al. 2003b). Como es una especie presente en todas la comunidades cuando genera 
floraciones masivas “homogeniza” las condiciones de combustibles para la propagación del 
fuego haciendo que propague por microambientes que tal vez no son tan favorables (doseles 
cerrados y húmedos).  
En Patagonia los aumentos en temperatura y las disminuciones en las precipitaciones de 
los últimos años están generando un aumento en la frecuencia de igniciones y en las condiciones 
climáticas para la propagación de incendios más grandes y severos (Holz & Veblen 2011). En 
este contexto las características que otorgan a las comunidades resiliencia y vulnerabilidad a 
los incendios, y el momento de la sucesión en la que ocurren los disturbios cobran una gran 
importancia. En los matorrales dominan las especies heliófilas y rebrotantes a lo largo de toda 
la sucesión, estas son las especies que le dan su estructura y función. El estar dominados por 
especies rebrotantes y heliófilas, o tener estrategias mixtas para la recolonización, los hacen por 
un lado resilientes a cambios en el régimen de igniciones y, a aumentos en el tamaño y en la 
severidad de los incendios, y por otro lado los hacen dependientes de disturbios para su 
persistencia en el ecosistema. Estos matorrales, si pasa suficiente tiempo sin fuego (centenas de 
años), pueden ser invadidos por el árbol tolerante a la sombra Austrocedrus chilensis y en menor  
medida por árboles altos de Nothofagus dombeyi y Nothofagus pumilio  (Gowda, Kitzberger & 
Premoli 2012; Landesmann et al. 2016). Esto convierte a los matorrales en comunidades 
pirófilas dominadas por vegetación heliófila, y de crecimiento rápido, con posiblemente una 
rápida acumulación de combustible y por ende intervalos entre fuegos cortos. 
Los bosques, en cambio tienen una relación diferente con el fuego y se asemejen más a 
una comunidad pirófoba, dominada por árboles que crecen altos como para que sus copas estén 
desconectados del sotobosque y produzcan suficiente sombra para suprimir a las especies que 
viven en el sotobosque y crear microclimas húmedos. En estos sistemas, el momento de la 
sucesión en que ocurren los incendios, su tamaño y severidad, son factores clave para el 
mantenimiento de su estructura y función. La especie que le confiere características de bosque 
(doseles cerrados, dos estratos bien definidos y, condiciones húmedas y oscuras en el 
sotobosque) es la única especie en su grupo funcional. Esta especie, Nothofagus dombeyi, es 
una especie fundacional en estos bosques sin la cual el sistema deja de ser un bosque (Ellison 
et al. 2005). Dado que las especies rebrotantes y de estrategias mixtas persisten en el sotobosque 
a largos TDI, y que muchas de ellas son las mismas que viven en los matorrales, si luego del 
incendio N. dombeyi no llega a colonizar la comunidad seguirá una trayectoria sucesional 
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diferente más parecida a la trayectoria de los matorrales. Además, esta especie es heliófila, con 
lo cual debe llegar al sitio antes de que las especies rebrotantes alcancen portes como para 
sombrearla e impedir su establecimiento. Esto se asemeja a lo que (Connell & Slatyer 1977) 
llamaron “vía de inhibición” (inhibition pathway), donde las especies que son dominantes en 
estadios sucesionales tardíos no pueden desarrollarse en presencia de las especies dominantes 
en estadios sucesionales tempranos a menos que se establezcan al mismo tiempo. En este 
sentido, si el tamaño de los incendios supera las distancias de dispersión de semillas, los árboles 
no podrán colonizar el centro del incendio, si la severidad es tal que no deja parches remanentes 
de bosque también dificultará la regeneración, y si la frecuencia es mayor que le tiempo que 
tienen los árboles de superar al sotobosque tendrán menos chances de escapar del fuego y la 
comunidad seguirá una trayectoria sucesional más parecida a la de los matorrales pirófilos.  
Así, los matorrales de especies rebrotantes y los bosques altos se comportan como estados 
estables alternativos mantenidos por el fuego a escala de paisaje (Paritsis et al. 2015; Kitzberger 
et al. 2016). Uno de los mecanismos por los cuales estos bosques altos pueden hacer una 
transición a matorrales de especies rebrotantes es entonces la interacción entre los dos grupos 
funcionales dominantes en esa región del mundo. Por un lado, la capacidad de persistir de las 
especies rebrotantes en los sotobosques, y por otro la vulnerabilidad de la especie colonizadora 
a cambios en el régimen de incendios y el clima. A escala mundial hay evidencias de muchos 
sistemas que están sufriendo pérdidas de coberturas forestales producto del cambio global 
(Odion et al. 2010; Alencar et al. 2015; Bowman et al. 2016; Tepley et al. 2016). Estos cambios 
muchas veces son irreversibles o su restauración es económicamente inviable. Conocer los 
mecanismos por los cuales estos cambios ocurren es una herramienta clave para prever y mitigar 






































Capítulo 3 – Cambios en la estructura de la vegetación y cantidad de combustibles finos  
 
3.1 Introducción 
A medida que la vegetación se recupera luego de un incendio, los cambios que ocurren 
en la estructura y la composición de la comunidad modifican la cantidad y estado de los 
combustibles. Estos cambios se traducen en cambios en su capacidad de iniciar, propagar y 
sostener un nuevo incendio, es decir en su inflamabilidad (White & Zipperer 2010). 
Dependiendo de cómo evolucione la inflamabilidad a lo largo de la sucesión post-incendio se 
pueden producir diferentes retroalimentaciones entre el fuego y la vegetación. La naturaleza de 
esa retroalimentación tiene importantes consecuencias para la dinámica del paisaje como por 
ejemplo auto-organización, estados estables alternativos, cambios en el régimen de incendios y 
vulnerabilidad cambios en las igniciones y el clima (Kitzberger et al. 2012).  
La inflamabilidad puede estimarse a diferentes escalas — partes de plantas, plantas 
enteras y comunidades — y se define a través de cuatro componentes — ignitablidad, 
sostenibilidad, consumibilidad y combustibilidad  (Anderson 1970; White & Zipperer 2010). A 
nivel de comunidad, la inflamabilidad depende no sólo de las especies de plantas presentes, 
sino también de su disposición espacial y de las condiciones ambientales (White & Zipperer 
2010). A esta escala más amplia, la ignitabilidad puede estimarse a partir de la profundidad de 
la cama de combustibles, la humedad y temperatura ambiente y, el contenido de humedad del 
combustible vivo, la sostenibilidad con la densidad y, la continuidad vertical y horizontal del 
combustible, la consumibilidad a partir de la cantidad de combustible fino vivo y muerto (es 
decir, hojas y ramitas de < 6 mm de diámetro) y, finalmente, la combustibilidad con la 
intensidad del fuego y la altura de la llama (Behm et al. 2004; White & Zipperer 2010; Blackhall 
et al. 2017). Los cambios en estas variables con el tiempo desde el incendio pueden ser 
modulados por la interacción entre diferentes estrategias de regeneración (rebrotantes, 
semilleras y colonizadoras (Pausas & Keeley 2014)), formas de vida (árboles altos, arbustos, 
hierbas), y sus interacciones (competencia o facilitación) a lo largo de la sucesión. Las 
estrategias de regeneración dominantes determinan no sólo la capacidad de la vegetación para 
recolonizar o persistir, sino también el tiempo necesario para acumular suficiente combustible 
para sostener un nuevo incendio. Las especies rebrotantes o semilleras (por ejemplo, especies 
serótinas) generalmente dominan la comunidad post-incendio temprana, contribuyendo 
rápidamente a la biomasa y a la acumulación de combustible (Pausas & Keeley 2014). Por el 
contrario, las especies colonizadoras (especies que no rebrotan, que no tienen banco de semillas 
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persistente después del incendio, ni germinación inducida por el fuego) pueden necesitar más 
tiempo para dispersarse a partir de parches no quemados, establecerse e interactuar con la 
vegetación que se estableció primero (Pausas & Keeley 2014; Bowman et al. 2016). Por lo 
tanto, evaluar cómo las plantas con diferentes estrategias de regeneración y formas de vida 
interactúan y dominan diferentes etapas sucesionales, es crucial para entender los cambios en 
la inflamabilidad con el tiempo. 
Durante décadas, los investigadores han asumido y enfatizado que las comunidades 
aumentan su inflamabilidad con el tiempo desde el incendio (retroalimentación negativa). Sin 
embargo, muchos ecosistemas alrededor del mundo muestran retroalimentaciones positivas 
entre el fuego y la inflamabilidad de la vegetación, y estados estables alternativos a escala de 
paisaje (ej. sabanas (Hoffmann et al. 2002; Beckage et al. 2009; Staver et al. 2011), bosques 
templados (Wood & Bowman 2012; Paritsis et al. 2015; Tepley et al. 2016; Blackhall et al. 
2017), bosques tropicales (Cochrane et al. 1999)). En particular, los bosques templados del sur 
de Sudamérica y Oceanía son un buen ejemplo de esta nueva concepción sobre el efecto del 
fuego en las trayectorias de la vegetación (Kitzberger et al. 2016). A pesar de las importantes 
consecuencias que tienen las retroalimentaciones entre el fuego y la vegetación sobre la 
resiliencia del paisaje, la relación entre la edad post-incendio y la inflamabilidad de las 
comunidades ha sido solo inferida a través de trabajos realizados con teledetección (Odion et 
al. 2010; Taylor, McCarthy & Lindenmayer 2014; Bowman et al. 2016), modelos de simulación 
(Perry & Enright 2002; Kitzberger et al. 2012; Perry et al. 2012) u observaciones de los efectos 
del fuego en algunos pocos estadios sucesionales (Pausas et al. 2012; Paritsis et al. 2015; Tepley 
et al. 2016; Blackhall et al. 2017). Trabajos a campo que evalúen estos cambios en la 
inflamabilidad con el tiempo son bastante escasos en la literatura (i.e. Schimmel & Granström 
1997; Haslem et al. 2011; Baeza et al. 2011; Gosper et al. 2013; Gosper et al. 2014). 
En el noroeste de la Patagonia, los arbustos rebrotantes y los árboles colonizadores 
constituyen las principales estrategias de regeneración y formas de vida. Los arbustos y otras 
plantas rebrotantes como los bambúes (Chusquea culeou) generan matorrales densos con un 
dosel superior abierto bajo el cual las temperaturas son altas y la humedad relativa es baja 
(Raffaele et al. 2011; Paritsis et al. 2015; Blackhall et al. 2017). Los árboles colonizadores 
forman bosques de dosel cerrado, con sotobosques sombríos y mésicos dominados por arbustos 
y bambúes. Estudios previos sobre este sistema han encontrado que el fuego se propaga más 
fácilmente (Morales et al. 2015) y los incendios son más extensos en los matorrales que en los 
bosques en las mismas condiciones de precipitación y topografía (Mermoz et al. 2005), y que 
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los matorrales presentan combustibles más finos y rasgos vegetales más inflamables (Paritsis 
et al. 2013, 2015; Blackhall et al. 2017). El objetivo de este capítulo es caracterizar cambios en 
la estructura de la vegetación (altura máxima, diferenciación de estratos, diámetros de copa) y 
las características de los combustibles (cantidad y densidad) con el tiempo desde el incendio en 
una comunidad dominada por arbustos rebrotantes y una dominada por árboles colonizadores. 
Espero que los patrones de estructura de la vegetación y acumulación de combustible fino a lo 
largo del tiempo desde el incendio muestren que las comunidades dominadas por arbustos 
rebrotantes aumentan su inflamabilidad con la edad post-incendio, y que las comunidades 
dominadas por árboles colonizadores muestren un aumento inicial seguido de una disminución 
de la inflamabilidad a largo del tiempo desde el incendio. 
Hipótesis 3.1 Los matorrales, al estar dominados por arbustos heliófilos rebrotantes que 
compiten entre ellos por espacio y luz incrementando rápidamente su biomasa, aumentan su 
inflamabilidad con el tiempo desde el incendio.  
Predicción 3.1.1 En los matorrales la cantidad y la densidad de los combustibles 
aumentará a lo largo de la sucesión post-incendio. 
Predicción 3.1.2 En los matorrales la cantidad de combustibles secos aumentará a lo largo 
de la sucesión post-incendio debido a la competencia por luz. 
Hipótesis 3.2 Los bosques aumentan su inflamabilidad los primeros años después del incendio 
(cuando las especies rebrotantes del sotobosque dominan) y una vez que las especies arbóreas 
superan en altura a las especies del sotobosque y las sombrean disminuyen su inflamabilidad. 
Predicción 3.2.1 En bosques la cantidad y la densidad de los combustibles aumentará los 
primeros años de la sucesión post-incendio y disminuirá una vez que los árboles cierren 
sus copas.  
3.2 Metodología 
3.2.1 Mediciones de la estructura de la vegetación y del combustible fino 
En los mismo sitios del Capítulo 2 (ver sección 2.2.1 Área de estudio) durante los veranos 
de 2015 y 2016 medí en cada sitio la estructura de la vegetación y caractericé los combustibles 
finos. En cada sitio establecí dos transectas paralelas de 60 m, separadas por lo menos 20 m 
entre sí. En cada transecta, cada 2 m localicé una estación de muestreo (31 por transecta y 62 
por sitio). En cada estación de muestreo medí la altura máxima de vegetación en matorrales y, 
en bosques, la altura máxima del sotobosque (altura máxima alcanzada por plantas que no son 
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N. dombeyi) y la distancia vertical a la base del dosel de N. dombeyi con un medidor de distancia 
láser. Además, en los bosques cada 3 estaciones de muestreo (11 por transecta) elegí el árbol 
más cercano para medir el diámetro de su copa. Para estimar variables asociadas a 
inflamabilidad cuantifiqué la proporción y densidad de combustibles superficiales y de escalera 
de combustibles. Los combustibles superficiales son aquellos que se encuentran desde el suelo 
hasta una altura de 1.80 m y son los que conducen los fuegos de superficie (Merrill & Alexander 
1987; Dentoni & Muñoz 2013). Los combustibles de escalera son aquellos que conectan los 
combustibles superficiales con los de copa, y son los responsables la propagación de fuegos de 
superficie a fuegos de copa intermitentes y activos (Merrill & Alexander 1987; Dentoni & 
Muñoz 2013). Por razones prácticas medí la escalera de combustibles hasta los 4 m, y luego 
con la altura máxima del sotobosque y la distancia vertical a la base del dosel estimé la 
conectividad entre los combustibles de copa y la escalera de combustibles. Así, con una vara 
de 25 mm de diámetro y 4 m de altura dividida en 16 intervalos de 25 cm, registré 
interceptaciones entre la vara y la vegetación (ramitas y hojas), sólo dentro de la categoría 
"combustible fino" (< 6 mm de diámetro) según la clasificación del National Fire Danger Rating 
System (NFDRS 2006). Además, registré si la intercepción estaba viva o muerta y medí la 
profundidad de la hojarasca depositada en el suelo. Con todos estos datos calculé variables 
relacionadas con la estructura de la vegetación con el objetivo de describir sus cambios a lo 
largo de la sucesión y variables relacionadas con la inflamabilidad de la comunidad con el fin 
de probar mis predicciones sobre cómo cambia la inflamabilidad con el tiempo desde el 
incendio. 
Variables relacionadas con la estructura de la vegetación  
1) Máxima altura de la vegetación rebrotante (MAVR (m)): altura máxima alcanzada por la 
vegetación en los matorrales, y por el sotobosque en los bosques, en cada estación de muestreo, 
2) Distancia entre estratos (m): medida como la diferencia entre la altura máxima alcanzada 
por las especies de sotobosque y la altura de la base del dosel en los bosques. Esta variable tiene 
valores negativos cuando los arbustos (sotobosque) son más altos que la altura de la base del 
dosel, es decir cuando hay superposición entre estratos. 3) Diámetro de copa (m): medida como 
la distancia máxima de borde a borde a lo largo del eje más largo a través del centro de la copa 





Variables relacionadas con la inflamabilidad 
Consideré proxies de inflamabilidad, consumibilidad y sostenibilidad (ver Martin et al. 
1994; Behm et al. 2004; White & Zipperer 2010 y Blackhall et al. 2017).  
Proxis de ignitabilidad (la facilidad con que se enciende un combustible) 
1) Profundidad de hojarasca (Hojarasca cm) medida como la profundidad de las hojas y 
ramitas secas en el suelo. 2) Contenido de humedad ponderado (CHP) estimado a partir del 
contenido de humedad de las hojas vivas al final de la estación seca (H) de las especies más 
frecuentes en matorrales y bosques (Blackhall et al. 2017, Kitzberger et al. datos no publicados) 
ponderado por su abundancia relativa (AR) en cada transecta (𝐶𝐻𝑃 = ∑ 𝐻𝑠 ∗  𝐴𝑅𝑠𝑠  donde s es 
cada especie). Esta variable no toma en cuenta las condiciones microambientales que desecan 
los combustibles en las diferentes comunidades, sino que indica la humedad esperada de los 
combustibles vivos, dado el contenido intrínseco de humedad de cada especie y sus abundancias 
relativas en cada comunidad. 
Proxis de consumibilidad (considera la cantidad de combustible que se quemará): 
Proporción de combustible fino (Proporción) medido como el número de intervalos con al 
menos una intercepción dividido por el número total de intervalos (16). Esto se calculó para 
todas las intercepciones juntas, y por separado para las intercepciones muertas (muertas) y vivas 
(vivas). Para los sitios de bosque, también calculamos por separado la proporción de 
combustible fino de las especies rebrotantes y colonizadoras.  
Proxis de sostenibilidad (considera la capacidad de un combustible para seguir quemándose): 
1) Discontinuidad vertical del combustible (Discontinuidad m) es la distancia máxima medida 
en metros entre dos intercepciones consecutivas de vegetación en cada estación de muestreo. 
2) Densidad de combustible (Densidad) es el número de intervalos con al menos una 
intercepción sobre el número de intervalos que constituye (o representa) la altura máxima de la 
vegetación. A diferencia de la proporción de combustible fino, esta variable considera la altura 
máxima de la vegetación que determina cuán compacta (o densa) es la disposición vertical de 
los combustibles. Por ejemplo, si la altura máxima de la vegetación es de 2 m, el número de 
intervalos que representan la altura máxima de la vegetación será de 2 m/0,25 m, lo que equivale 
a 8 intervalos. Por lo tanto, dos puntos pueden tener la misma proporción de combustible fino, 
digamos 2/16, pero diferente densidad de combustible fino, digamos 2/8 (altura máxima de la 
vegetación 2 m) y 2/10 (altura máxima de la vegetación 2.5 m). 
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3.2.3 Análisis de datos  
Para explorar cómo las variables asociadas a la estructura de la vegetación (MAVR) e 
inflamabilidad (hojarasca, CHP, discontinuidad, proporción, densidad, vivo, muerto) variaron 
entre los distintos tipos de vegetación realicé un análisis de componentes principales (PCA por 
sus siglas en inglés en adelante). Para evaluar las principales fuentes de variación en la 
estructura y la inflamabilidad, evalué la asociación entre los dos primeros componentes del 
PCA (PC1 y PC2) y el tiempo desde el incendio (TDI) mediante una correlación de Pearson (R 
Core Team 2016). 
Para describir cambios en la estructura de la vegetación a lo largo de la sucesión evalué la 
relación entre MAVR, distancia entre estratos y diámetro de copa con el TDI ajustando modelos 
jerárquicos. A su vez, para probar las predicciones sobre los cambios en la inflamabilidad con 
el tiempo desde el incendio también evalué la relación entre variables de combustible 
(proporción y densidad) con el TDI. Los modelos jerárquicos permitieron tener en cuenta la 
falta de independencia entre las estaciones de muestreo en cada sitio (Gelman & Hill 2007). 
Los detalles sobre las estructuras, jerarquías y distribuciones previas de los modelos se 
encuentran en el Apéndice 3.1. Para todos los parámetros calculé la media de la distribución 
posterior como estimador puntual y el intervalo de credibilidad del 95% (IC) como medida de 
incertidumbre en torno a estas estimaciones (Gelman & Hill 2007). Para seleccionar entre 
modelos alternativos utilicé el criterio de información DIC (del inglés deviance information 
criterion) y realicé un chequeo de la distribución posterior predictivo (Apéndice 3.2). Estos 
chequeos permiten evaluar el ajuste del modelo a los datos y consisten de predecir datos a partir 
del modelo (generando una distribución posterior predictiva) y compararlos con los datos reales 
mediante alguna característica de interés como puede ser la media y la varianza. De esta manera 
uno puede saber si el modelo predice bien la media y varianza de los datos. El tamaño efectivo 
de la muestra de cada cadena de Monte Carlo se puede encontrar en el Apéndice 3.3. 
Modelos para variables asociadas a estructura de vegetación  
Para describir cómo cambia la MAVR en los matorrales y el diámetro de copas de los 
árboles en bosques con el TDI ajusté una función de crecimiento exponencial saturante 
(monomolecular), y para la distancia entre estratos en bosques utilicé una función sigmoidea 





Modelos para variables asociadas a inflamabilidad  
Para testear las predicciones sobre cómo puede cambiar la inflamabilidad con TDI, 
comparé dos modelos alternativos. Por un lado una función sigmoide en la que la proporción 
de combustible fino (total, vivo y muerto) puede aumentar con el TDI hasta alcanzar una 
asíntota, y por otro una función en forma de joroba que es una sustracción de dos sigmoides 
(modelo resta de sigmoides). Por último, para la densidad de combustible fino ajusté una 
función exponencial asumiendo que podría permanecer constante, aumentar o disminuir 
exponencialmente debido a la disposición espacial de la vegetación.  
3.3 Resultados 
3.3.1 Análisis de componentes principales  
 
Fig 3.1 Los bosques y matorrales difieren en su asociación con las variables de estructura de 
vegetación (MAVR) e inflamabilidad (hojarasca, CHP, discontinuidad, proporción, densidad, 
viva, muerta) y están inversamente correlacionados con el TDI (tiempo desde el incendio). 
MAVR (m): altura máxima alcanzada por la vegetación en matorrales y por el sotobosque en 
bosques. Discontinuidad (m): distancia máxima entre dos intercepciones consecutivas de 
vegetación. Proporción: proporción de combustible fino. Muerto: proporción de combustible 
fino muerto. Vivo: proporción de combustible fino vivo. Densidad: el número de intervalos con 
al menos una intercepción sobre la cantidad de intervalos que constituyen la altura máxima de 
la vegetación. Hojarasca (cm): profundidad de las hojas y ramitas secas en el suelo. CHP: 
contenido de humedad del combustible vivo de las especies dominantes. Los círculos cerrados 
corresponden a transectas de matorral (n=36) y los círculos abiertos a transectas de bosque 
(n=36). El tamaño de los círculos corresponde a distintos TDI.  
 
Los primeros dos componentes del PCA explicaron 38.6 % y 28.7 % de la variación total 
en las variables de estructura y combustibles. El PC1 se correlacionó positivamente con la 
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proporción de combustibles finos (muertos, vivos y totales) y negativamente con la 
discontinuidad del combustible (Fig. 3.1). Considerando las comunidades por separado, el PC1 
mostró una correlación positiva con el TDI en matorrales (0.52, t= 3.57, p < 0.05) y negativo 
en bosques (-0.59, t= -4.24, p< 0.05). Así, el PC1 separó a los bosques de los matorrales más 
viejos (alto TDI), siendo que los bosques y matorrales jóvenes fueron más parecidos (agrupados 
cerca del 0). Los matorrales más viejos (y en algunos casos jóvenes) estuvieron asociados con 
proporciones altas de combustibles finos (tanto muertos como vivos) mientras que los bosques 
se asociaron más con combustibles discontinuos. El PC2 se correlaciono positivamente con la 
densidad de combustibles finos y negativamente con la profundidad de hojarasca, MARV y 
CHP (Fig. 3.1). El PC2 se correlacionó negativamente con el TDI tanto en matorrales (-0.71, 
t= -5.89, p<0.05) como en bosques (-0.37, t=-2.39, p<0.05). Así, el PC2 separo estadios jóvenes 
de ambas comunidades, que se asociaron con mayores densidades de combustible, de estadios 
intermedios y viejos que tuvieron mayores profundidades de hojarasca y alturas.  
3.3.2 Modelos de regresión  
Variables de estructura de vegetación 
La altura máxima de la vegetación en matorrales aumentó asintóticamente con el TDI 
hasta los 90 años después del incendio, en ese momento la altura se estabilizó a alrededor de 6 
m (Fig. 3.2 a). Los bosques presentaron un solo estrato durante los primeros 35 años después 
del incendio. Luego de eso comenzaron a separarse en dos estratos hasta alcanzar una diferencia 
de alrededor de 16 m a los 60 años después del incendio (Fig. 3.2 b). El diámetro de las copas 
de los árboles aumentó asintóticamente con el TDI hasta alcanzar 8.5 m a los 150 años post-
incendio (Fig. 3.2 c). La varianza aumentó con el TDI para las tres variables. En el apéndice 
3.3 se encuentran las medias de las posteriores y sus IC para los parámetros de estos modelos. 
Variables relacionadas con la inflamabilidad 
No hubo diferencias en el DIC y el chequeo de la distribución posterior predictivo entre 
los dos modelos propuestos para la proporción de combustible fino de matorrales (total, muerto 
y vivo). Según la función sigmoide, la proporción de combustible fino aumentó casi 
inmediatamente después del incendio (a1 = 1.325 años) a una tasa constante durante los 
primeros 35 años después del incendio (b1=0.170, IC: 0.079; 0.268) estabilizándose a 0.4 (Fig. 
3.3a, asíntota: 0.398 (IC: 0.318, 0.487)). En los bosques, la resta de sigmoides tuvo un menor 
DIC y el chequeo de la distribución posterior predictivo mostró un buen ajuste del modelo a los 
datos para la proporción de combustible fino (total, muerto y vivo) (ver Apéndice 3.2 para 
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detalles en la selección de modelos). La proporción de combustible fino aumentó más rápido 
en bosques que en matorrales los primeros 20 años (b1 = 0.374, IC: 0.129; 0.816) 
estabilizándose en 0.33 por 20 años. Luego de esto, la proporción de combustibles finos 
comienza a decaer hasta alcanzar una proporción de 0.2 a los 50 años post-incendio (Fig. 3.3b).  
 
Fig. 3.2 Variables asociadas a estructura de vegetación a lo largo de la sucesión post fuego. a) 
Aumento en la altura máxima de la vegetación (MAVR) en matorrales, b) Aumento de la 
discontinuidad vertical entre el sotobosque y la parte inferior del dosel en los bosques c) 
Aumento del diámetro de las copas en los bosques. Los puntos corresponden a valores 
promedios y las barras al error estándar. Las líneas azules corresponden a la tendencia global 




Fig. 3.3 Patrones de cambio en la cantidad, calidad y densidad de combustible fino a lo largo 
de la sucesión post-incendio. Los matorrales aumentan en la cantidad total de combustible fino 
(a) y tienen una densidad de combustible constante (e), mientras que la cantidad total de 
combustible fino del bosque sigue un patrón en forma de joroba (b) y la densidad de 
combustible disminuye (f). La cantidad de combustible muerto y vivo sigue el mismo patrón 
que la cantidad total de combustible fino en ambos tipos de vegetación, pero los combustibles 
vivos son siempre más abundantes (c-d).  Los puntos corresponden a valores promedios y las 
barras al error estándar. Las líneas corresponden a la tendencia global de la regresión jerárquica 




Los combustibles vivos y muertos siguieron patrones similares a los de los combustibles 
finos totales en ambos tipos de vegetación, pero los combustibles vivos siempre fueron más 
abundantes que los combustibles muertos. (Fig. 3.3c-d). En matorrales la densidad de 
combustible fino no varió con el TDI ya que la tasa de decaimiento no fue distinta de cero (Fig. 
3.3 e: -0.003 IC: -0.009, 0.003). En cambio, en bosques la densidad de combustible decreció 
exponencialmente con el TDI (Fig. 3.3 f, -0.008 IC: -0.012, -0.003). Finalmente, la contribución 
de la especie colonizadora Nothofagus dombeyi a la proporción de combustibles finos en los 
bosques disminuyó exponencialmente con el tiempo (Fig. 3.4, -0.029 IC:-0.049, -0.010) 
mientras que la contribución de las especies rebrotantes del sotobosque siguió una curva en 
forma de joroba (Fig. 3.4). Ver el apéndice 3.3 para las medias de las distribuciones posteriores 
de los parámetros y su IC.  
 
Fig. 3.4 En los sitios de bosque la proporción de combustible fino de las especies colonizadoras 
disminuye con el tiempo, mientras que la proporción de combustible fino de las especies 
rebrotadoras sigue un patrón en forma de joroba. Los puntos corresponden a valores promedios 
y las barras al error estándar. Las líneas corresponden a la tendencia global de la regresión 
jerárquica y las sombras grises representan el IC.    
3.4 Discusión 
Durante el curso de la sucesión, las interacciones entre especies con diferentes estrategias 
de regeneración y formas de vida, junto con eventos estocásticos de dispersión y reclutamiento, 
modulan los cambios en la estructura y composición de la vegetación que a su vez determinan 
el tipo de retroalimentación entre el fuego y la vegetación. Aquí encontré que en las 
comunidades dominadas por especies rebrotantes, la inflamabilidad post-incendio aumentó 
muy rápidamente con el tiempo hasta alcanzar un valor relativamente constante, lo que sugiere 
una retroalimentación neutral entre el fuego y la vegetación, ya que el fuego no aumenta ni 
disminuye la inflamabilidad del sistema. En cambio, en sitios donde los árboles fueron capaces 
de colonizar temprano después del fuego, la inflamabilidad primero aumentó hasta alcanzar un 
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máximo y luego disminuyó a un nivel intermedio, sugiriendo la existencia de una 
retroalimentación positiva entre el fuego y la inflamabilidad de la vegetación. Así, tanto 
estadios sucesionales tempranos de bosques como los matorrales son de tipo pirófilo, con una 
rápida acumulación de combustible, y los bosques en estadios intermedios y maduros son de 
tipo pirófobo, con árboles que crecen lo suficientemente altos como para dar sombra y producir, 
en condiciones climáticas normales, comunidades de dosel cerrado resistentes al fuego (Bond 
& Midgley 2012). 
Durante las primeras etapas de la sucesión post-incendio, ambos tipos de comunidades 
(matorrales y bosques) mostraron un rápido aumento de combustibles finos, una alta densidad 
y un único estrato continuo (mayor consumibilidad y sostenibilidad). Por lo tanto, los bosques 
jóvenes (< 30 años) tienen un parecido considerable con los matorrales jóvenes, ya que ambos 
presentaron una sola capa de vegetación de rápido desarrollo. En estas primeras etapas de la 
sucesión, los bosques estaban dominados por arbustos multi-fuste rebrotantes que persistieron 
en el sotobosque pre-incendio, con árboles jóvenes de Nothofagus dombeyi creciendo dentro de 
la densa matriz dominada por arbustos (Fig. 3.5, b.1). Esto sugiere que, independientemente de 
si la comunidad se convertirá eventualmente en un bosque o en un matorral, la consumibilidad 
aumenta durante los primeros 10 a 20 años después del incendio, principalmente debido a la 
presencia de arbustos multi-fuste rebrotantes. 
Alrededor de 30 años después del incendio, los cambios en la estructura y composición 
de especies provocaron que las trayectorias de inflamabilidad divergieran. En los matorrales, la 
cantidad y densidad de combustibles finos permaneció alta, lo que sugiere la persistencia de un 
estado pirófilo. En cambio, en los bosques donde los árboles Nothofagus dombeyi lograron 
establecerse dentro de la matriz de especies arbustivas rebrotantes, y crecieron lo 
suficientemente altos como para crear dos estratos bien diferenciados (sotobosque y dosel), 
cubriendo y  sombreando a los arbustos, la cantidad y la densidad de los combustibles finos se 
redujo, lo que implica una menor consumibilidad y sostenibilidad (ej. Haslem et al. 2011; 
Gosper et al. 2013; Gosper et al. 2014; Paritsis et al. 2015; Tepley et al. 2016) (Fig. 3.5, c.1). 
Además, la separación de los combustibles del sotobosque y de los combustibles del dosel 
impide la propagación del fuego hacia el dosel, y a su vez el cierre del dosel cambia las 
condiciones de luz reduciendo la amplitud térmica y aumentando la humedad relativa del 
sotobosque, lo que aumenta la diferencia de inflamabilidad entre los rodales jóvenes y viejos. 
(ej. Blackhall et al., 2017; Paritsis et al., 2015; Tepley et al., 2016). Esta dinámica de estados 
estables alternativos se espera en sistemas en los que las especies que potencialmente confieren 
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características de estado pirófilo (alta inflamabilidad intrínseca) persisten en el estado pirófobo 
(Fig.3.5, a) y las especies que confieren características pirófobas (árboles de copas altas, 
combustibles más húmedos) son capaces de colonizar y dominar el estado pirófilo (Fig. 3.5, 
b.2). 
 
Fig. 3.5 Modelo de dinámica de vegetación post-incendio para un bosque dominado por especies 
colonizadoras (a). La fila superior (b.1 y c.1) representa un rodal que se desarrolla después de un 
incendio en condiciones normales de clima y frecuencia de incendios. La regeneración de árboles 
colonizadores altos depende de que sean dispersadas semillas desde parches no quemados y se 
establezcan en la matriz de rebrotantes. La fila inferior (b.2 y c.2) representa un rodal que se desarrolla 
después de incendios recurrentes severos. La regeneración de árboles colonizadores altos es difícil dada 
la ausencia de parches no quemados y la comunidad está ahora dominada por especies rebrotantes 
previamente presentes en el sotobosque. 
Dados estos cambios en la inflamabilidad con el tiempo desde el incendio, el momento 
en que se producen nuevos incendios podría afectar severamente la trayectoria de regeneración 
de la comunidad. Los matorrales, a pesar de ser más inflamables, son más resilientes que los 
bosques debido a la capacidad de rebrotar de sus especies dominantes. No importa cuándo 
ocurra el incendio, podrían regenerarse en una comunidad similar, siempre y cuando los 
intervalos de incendio no sean demasiado cortos. (i.e. Paula & Ojeda 2006; Enright et al. 2011) 
y en ausencia de otros disturbios como el ramoneo (Raffaele et al. 2011; Blackhall et al. 2017). 
Por lo tanto, estos matorrales rebrotantes no parecen tener una retroalimentación negativa o 
positiva con el fuego, sino neutra.  
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Por el contrario, en los bosques donde los árboles dominantes son colonizadores, si el 
fuego ocurre antes de la diferenciación de estratos, o antes de que los árboles puedan producir 
semillas para la recolonización (Fig. 3.5, b.1), volver a un estado de bosque va a ser más difícil 
y es probable que el sistema cambie a un matorral (i.e. histéresis, Scheffer et al. 2001) (Fig. 3.5 
b.2). En las primeras etapas de la sucesión, las copas de los árboles contribuyen a la cantidad 
de combustible en el sotobosque y tienen troncos más delgados, haciéndolos más vulnerables a 
quemarse junto con los arbustos del sotobosque y morir. En este momento, la probabilidad de 
cambiar a un matorral después de un evento de incendio es alta. Si los intervalos entre incendios 
son lo suficientemente cortos, estos bosques no podrán escapar del fuego y grandes porciones 
del paisaje permanecerán como matorrales (Fig. 3.5, b.2-c.2). Por ejemplo, los bosques se 
convirtieron en extensos matorrales dominados por caña colihue en el norte de la Patagonia 
durante el período de asentamientos euro-argentinos, cuando los colonos utilizaron el fuego 
como herramienta prendiendo múltiples fuegos para crear pastos para el ganado (1890-1920, 
Veblen & Lorenz 1988). Alternativamente, cuando los intervalos entre incendios son más 
largos (intervalos de más de 150 años), las condiciones ambientales locales generales del 
sotobosque probablemente facilitarán la ocurrencia de incendios menos extensos y severos con 
distancias más cortas a los fragmentos de bosque, lo que permitirá una rápida recolonización 
(i.e. Mermoz et al. 2005). Además, cuando los incendios son de baja intensidad y severidad, 
árboles de diámetros grandes y maduros de Nothofagus dombeyi suelen sobrevivir (Kitzberger 
et al. 2016), haciendo posible la colonización de nuevos árboles y desarrollo hacia un bosque 
más pirófobo (Fig. 3.5, b.1). Sin embargo, la recuperación del bosque puede retrasarse o 
limitarse si el cierre de las copas de los arbustos es rápido debido a que los árboles Nothofagus 
dombeyi son intolerantes a la sombra y no pueden establecerse bajo un dosel muy cerrado de 
arbustos. Además, su producción de semillas se limita a los años masting y la viabilidad de las 
semillas es baja  (Burschel et al. 1976; Veblen et al. 1981). En resumen, estos bosques pueden 
mostrar retroalimentaciones positivas debido a factores intrínsecos que cambian la estructura 
de la comunidad y las condiciones ambientales después de un incendio, y los hacen más 
vulnerables a quemarse de nuevo  (Lindenmayer et al. 2011). 
Estas retroalimentaciones positivas pueden exacerbarse ante los actuales escenarios de 
cambio global (Enright et al. 2015; Bowman et al. 2016). Por un lado, el cambio global afecta 
el régimen de incendios ya que las condiciones climáticas más cálidas y secas pronosticadas 
para los bosques y matorrales del NO de la Patagonia (CONAMA 2006) generan condiciones 
para que los incendios sean más grandes y severos (Veblen et al. 2008). Por otro lado, el 
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aumento de las igniciones por rayos debido a la incursión más frecuente de las masas de aire 
subtropicales del noreste aumentará la frecuencia de igniciones  (Villalba et al. 2005). Además, 
el cambio global afecta la demografía de plantas al aumentar la mortalidad por sequía de los 
árboles de Nothofagus  (Suárez, Ghermandi & Kitzberger 2004), reducir el establecimiento de 
semillas, y su tasa de crecimiento (Tercero-Bucardo et al. 2007). En el norte de la Patagonia, 
durante los años de sequía extrema, el tamaño de los incendios tiende a ser mayor que en años 
normales, ya que los controles bióticos (es decir, los bosques que actúan como cortafuegos) y 
los  abióticos del fuego se atenúan (ver Veblen & Lorenz 1988; Mermoz et al. 2005). Si las 
extensiones de los incendios son mayores que las distancias de dispersión de las especies 
colonizadoras, la recolonización será poco probable en el centro del incendio. Las tasas de 
crecimiento de los árboles de Nothofagus son más bajas durante los años secos, lo que podría 
retrasar la diferenciación de estratos y  el inicio del estado pirófobo (Suárez et al. 2004; Suárez 
& Kitzberger 2008). Así, las retroalimentaciones entre el fuego y la vegetación pueden ser 
exacerbadas por el clima al afectar la severidad, el tamaño y la frecuencia de los incendios, y la 
demografía de las plantas (Enright et al., 2015).  
Este trabajo, junto con otros, muestra la existencia de retroalimentaciones positivas entre 
el fuego y la vegetación en comunidades dominadas por taxa que no evolucionaron con una alta 
frecuencia de fuego (McWethy et al. 2010; Perry et al. 2012). En este contexto de cambio global 
y aumento en las tasas de ignición antropogénicas, estos sistemas son sensibles a sufrir rápidas 
transformaciones en el paisaje (Veblen & Lorenz 1988; Miller et al. 2005; Marlon et al. 2009; 
Bowman et al. 2011; McWethy et al. 2013, Kitzberger et al. 2016). Subestimar la capacidad 
que tienen los humanos para acelerar los procesos de retroalimentación positiva puede traer 
resultados irreversibles en el régimen de incendios y los paisajes. Es necesario comprender 
mejor la dinámica de las comunidades para inferir los mecanismos de retroalimentación, 
identificar los umbrales del sistema y determinar los factores bióticos y abióticos que afectan 
la resiliencia de los ecosistemas. De esta manera, los trabajos que describen cambios en la 
inflamabilidad con el tiempo y los posibles mecanismos que gobiernan las retroalimentaciones 






























Capítulo 4 – Análisis de distribuciones de intervalos de fuego en paisajes heterogéneos 
4.1 Introducción 
La relación entre la inflamabilidad y el tiempo desde el último incendio (TDI) modula 
mecanismos de retroalimentación entre el fuego y la inflamabilidad de la vegetación. La 
naturaleza de esta retroalimentación da a los ecosistemas distinta resiliencia ante cambios en el 
régimen de incendios, ya sea producto de cambios en el uso de la tierra o el clima. La idea 
clásica de que la inflamabilidad aumenta con el tiempo, (i.e. Heinselman 1973; Johnson and 
Van Wagner 1985; Covington and Moore 1994) generando paisajes relativamente resilientes a 
cambios en el régimen de igniciones (Kitzberger et al. 2012) está siendo re-evaluada para 
muchos ecosistemas del mundo (Cochrane 1999; Johnson, Miyanishi & Bridge 2001; Moritz et 
al. 2004; Beckage, Platt & Gross 2009; Odion et al. 2010). De hecho, en ciertos ecosistemas, 
los cambios estructurales y composicionales de las comunidades a lo largo de la sucesión post-
incendio pueden dar lugar a un aumento inicial de la inflamabilidad seguido de un declive (ver 
Gosper et al. 2013, 2014; Paritsis et al. 2015; Tepley et al. 2016). En estos ecosistemas, 
comunidades pirófilas (proclives al fuego) pueden ser sucesionalmente reemplazadas, en 
ausencia de fuego, por comunidades pirófobas (relativamente libres de fuego). Además, como 
ésta relación inflamabilidad-TDI genera retroalimentaciones positivas entre el fuego y la 
vegetación, estas comunidades pueden coexistir en el paisaje como estados alternativos 
(Lindenmayer et al. 2011; Pausas 2015). Evidencia de estudios paleoecológicos (McWethy et 
al. 2010, 2013), de campo (Paritsis et al. 2015; Tepley et al. 2016), y de simulación (Kitzberger 
et al. 2012; Perry et al. 2012) sugieren que los ecosistemas que tienen retroalimentaciones 
positivas son altamente vulnerables a cambios en la tasa de igniciones (antropogénicas o 
naturales) y a cambios en el clima. Por lo tanto, es importante evaluar cómo cambia la 
inflamabilidad en relación con el TDI en estos paisajes constituidos por un mosaico de bosques 
y matorrales.   
Probar empíricamente cómo cambia la inflamabilidad de la vegetación a escala de pasaje 
en relación con la edad del rodal sólo es factible desde un punto de vista práctico mediante el 
análisis de la ocurrencia de incendios en el pasado (ej. mapas de TDI, distribuciones de 
intervalos de fuego). En ese sentido, los análisis de supervivencia (Heinselman 1973; Johnson 
& Wagner 1985; Johnson & Gutsell 1994; Moritz et al. 2009) proveen un marco para evaluar 
la inflamabilidad a escala de paisaje y cómo esta cambia con el TDI. Aquí, inflamabilidad se 
define como la probabilidad de que un incendio propague por el paisaje — dado que hubo una 
fuente de ignición  — combinada con la tasa de ignición (sensu McCarthy et al. 2001). En estos 
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análisis, los intervalos entre incendios representan tiempos de supervivencia y se utilizan para 
ajustar distribuciones de intervalos de fuego. De estas distribuciones se puede derivar una 
función de inflamabilidad (o función de hazard) que describe como la probabilidad relativa de 
quemarse cambia con el TDI (Johnson & Gutsell 1994; McCarthy et al. 2001). Originalmente, 
las funciones de inflamabilidad se derivaban a partir de la distribución weibull  (ej. Heinselman 
1973; Johnson and Wagner 1985) siguiendo la idea clásica de que la inflamabilidad crecía 
exponencialmente con el tiempo o se mantenía constante. Pero un crecimiento exponencial de 
la inflamabilidad no es la única manera en que la vegetación puede cambiar su inflamabilidad 
con el TDI. Por este motivo, McCarthy et al. (2001) propuso dos modelos donde la 
inflamabilidad crece asintóticamente hasta alcanzar un máximo: el “modelo logístico”, que 
permite un retraso en el aumento de la inflamabilidad y, el “modelo olson”, donde la 
inflamabilidad crece inmediatamente después del incendio. Además, propuso un modelo donde 
la inflamabilidad crece los primeros años hasta alcanzar un máximo y luego decrece por 
cambios que ocurren en la estructura de la vegetación, en la cantidad de combustible y en 
características micro-ambientales, el “modelo moisture” (del inglés humedad) (McCarthy, Gill 
& Lindenmayer 1999; McCarthy et al. 2001). Como la inflamabilidad es función de la carga de 
combustible, estas distintas relaciones entre la inflamabilidad y TDI en definitiva dependen del 
tipo de comunidad, sus características estructurales, composicionales y micro-ambientales.  
Sin embargo, los análisis de supervivencia se han utilizado solo en paisajes homogéneos, 
es decir paisajes compuestos por un solo tipo de comunidad. Un supuesto importante de estos 
análisis es que las unidades de muestreo (parches o pixeles de vegetación de la misma edad 
post-incendio) son parte de la misma población estadística, es decir que el paisaje está 
compuesto por vegetación que tiene una única trayectoria sucesional y que cambia su 
inflamabilidad con el tiempo de la misma manera. Otro supuesto importante es que la relación 
inflamabilidad-TDI no cambia entre periodos de retorno de fuego (Tepley et al. 2018). Sin 
embargo, muchos paisajes no cumplen con estos supuestos, ya que en ellos pueden coexistir 
comunidades que tienen relaciones inflamabilidad-TDI contrastantes, o distintas trayectorias 
sucesionales post-incendio. Realizar análisis de supervivencia en esos paisajes sigue siendo un 
desafío, ya que la función de inflamabilidad derivada del análisis de supervivencia no puede 
atribuirse a una comunidad determinada, sino que puede o bien representar la función de la 
comunidad más abundante que domina el régimen de incendios, o tal vez un promedio 
ponderado por área de ambos. Los paisajes compuestos por diferentes proporciones de estas 
comunidades presentarán funciones de inflamabilidad que a priori no pueden ser atribuidas a 
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una de ellas y no pueden ser extrapoladas a otros paisajes con diferentes proporciones de esas 
comunidades. 
La teoría de estados alternativos se utiliza a menudo para describir paisajes donde 
coexisten comunidades con propiedades de inflamabilidad contrastantes (Lindenmayer et al. 
2011; Kitzberger et al. 2012). En los bosques templados del sur de Sudamérica y Oceanía, 
varios ejemplos indican la existencia de paisajes que muestran estados estables alternativos, 
que han sido estudiados a partir de trabajos de campo (Blackhall et al. 2012, 2017; Paritsis et 
al. 2015; Tepley et al. 2016) o de manera teórica (Perry et al. 2012; Schertzer, Staver & Levin 
2015). La vegetación de estas regiones tiene características estructurales, de rasgos de historia 
de vida, y ambientales que permiten la coexistencia de comunidades pirófilas y pirófobas 
(Kitzberger et al. 2016). Las comunidades pirófilas están compuestas por especies heliófilas 
rebrotantes de crecimiento rápido, que producen una rápida acumulación de combustible dado 
que muchas veces están compuestas por muchos fustes. Las comunidades pirófobas, en cambio, 
están dominadas por especies colonizadoras, sensibles al fuego que generan sotobosques 
húmedos y oscuros a medida que crecen. Particularmente, los paisajes patagónicos, presentan 
una variedad de ejemplos de estados estables alternativos compuestos por matorrales pirófilos 
y bosques de dosel cerrado pirófobos (Paritsis et al. 2015; Kitzberger et al. 2016; Blackhall et 
al. 2017). En el Capítulo 3 (Tiribelli, Kitzberger & Morales 2018), encontré que estas dos 
comunidades tienen patrones de acumulación de combustibles y cambios estructurales 
contrastantes con el TDI, que generan condiciones micro-ambientales que hacen que los 
bosques sean menos propicios para la propagación del fuego que los matorrales (ver Morales 
et al. 2015). Añadiendo más complejidad, los bosques pueden cambiar a matorrales después de 
grandes incendios severos que eliminan las fuentes de semillas de los árboles, haciendo la el re-
establecimiento de árboles en los matorrales un proceso lento mediado por largos períodos 
libres de incendios (Kitzberger et al. 2016). Así, el objetivo principal de este capítulo es derivar 
curvas de inflamabilidad a partir de datos de ocurrencia de incendios en paisajes dominados por 
bosques o matorrales, y comprender qué vegetación domina la relación edad-inflamabilidad 
cuando coexisten como estados estables alternativos en el paisaje. 
Objetivos particulares 
 Evaluar si las curvas de inflamabilidad derivadas de datos de intervalos de fuego en cinco 
paisajes del noroeste de la Patagonia dominados por bosques o matorrales coinciden con las 
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estimadas a partir de datos de campo para comunidades del NO de la Patagonia (Paritsis, et 
al. 2015, Tiribelli et al. 2018).  
Hipótesis 4.1 Dado que los matorrales incrementan su cantidad y densidad de combustibles con 
el tiempo desde el incendio, la probabilidad de que se queme un parche de vegetación de 
matorral si hay una fuente de ignición también aumenta. En cambio, en bosques los estadios 
sucesionales tardíos tienen una humedad relativa mayor, dada por el cierre de las copas de los 
árboles que impiden la incidencia de la luz solar, y la cantidad de combustible disminuye 
haciendo que la probabilidad de que un parche de vegetación se queme si hay una fuente de 
ignición disminuya con el tiempo. 
Predicción 4.1.1 Las historias de fuego de paisajes dominados por matorrales ajustarán a 
distribuciones donde la inflamabilidad aumente con el tiempo (modelo logístico o olson) 
mientras que las historias de fuego de paisajes dominados por bosques ajustarán a 
distribuciones donde la inflamabilidad primero aumente y luego disminuya con el tiempo 
(modelo moisture).  
 Evaluar que función de inflamabilidad (logístico, olson, weibull o moisture) se ajusta a 
historias de fuego simuladas en paisajes compuestos por distintas proporciones de bosques 
y matorrales, y evaluar si esta respuesta depende de la frecuencia de fuego. Los modelos 
ajustados pueden corresponder al tipo de comunidad más abundante (bosque o matorral) en 
el paisaje o una de ellas puede dominar el régimen de fuego independientemente de su 
abundancia.  
4.2 Métodos 
4.2.1 Área de estudio 
El área de estudio se extiende entre los 39º y 43º de latitud sur a lo largo de los Andes 
patagónicos. En esta área la vegetación varía de oeste a este a lo largo de un escarpado gradiente 
de precipitación (aprox. 3.000 a 400 mm año-1), y menos marcadamente a lo largo de un 
gradiente de temperatura asociado con la elevación y la exposición de la ladera (Veblen, 
Kitzberger & Lara 1992a). Aquí me centré en tres tipos diferentes de comunidades, una pirófoba 
(bosques de dosel cerrado dominados por árboles altos de Nothofagus spp. y/o Austrocedrus 
chilensis), y dos pirófilas (matorrales altos rebrotantes dominados por arbustos/árboles 




Bosques de dosel cerrado 
De oeste a este, en altitudes medias (≈ 800-1100 m s.n.m.) los bosques están dominados 
por el árbol siempreverde Nothofagus dombeyi con sotobosques de caña colihue (Chusquea 
culeou), o co-dominados por la conífera Austrocedrus chilensis. A mayor altitud (≈ 1000-1500 
m s.n.m.), los bosques están dominados por el árbol deciduo Nothofagus pumilio. Estas tres 
especies de árboles tienen una corteza delgada y mueren fácilmente por el fuego, aunque los 
árboles grandes pueden sobrevivir a incendios superficiales de baja intensidad (Kitzberger et 
al. 2005a). Estas tres especies de árboles son no-rebrotantes, no tienen un banco de semillas 
persistente, ni germinación inducida por el fuego, por lo que sólo pueden regenerarse a partir 
de parches no quemados que proporcionen semillas (a partir de ahora “árboles colonizadores”, 
sensu Pausas and Keeley 2014). Los árboles de Nothofagus spp. son heliófilos, tienen una 
ventana corta de regeneración post-incendio y sus semillas son dispersadas por el viento con 
distancias cortas de dispersión — típicamente no más de 50 a 100 m. Dadas estas características, 
después de grandes incendios no logran establecerse y son reemplazados por matorrales de 
especies rebrotantes que a menudo ya se encontraban en el sotobosque pre-incendio (ver abajo 
Matorrales altos rebrotantes). A. chilensis es un árbol tolerante a la sombra capaz de 
establecerse incluso en matorrales densos (Landesmann et al. 2015). Además, es capaz de 
dispersar semillas a larga distancia teniendo más chances de recolonizar (Landesmann & 
Morales 2018), pero necesita largos períodos sin fuego antes de sobrepasar y suprimir a los 
arbustos, puede vivir dentro de la matriz de arbustos rebrotantes durante varias décadas 
(Landesmann et al. 2016). 
Matorrales altos rebrotantes 
En sitios relativamente más secos o luego de fuegos severos los paisajes están dominados 
por matorrales de especies de árboles pequeños (ej. Nothofagus antarctica, Lomatia hirsuta, 
Maytenus boaria), arbustos altos (ej. Embothrium coccineum, Diostea juncea), y por la caña 
colihue C. culeou (Veblen et al. 2003b). Todas estas especies rebrotan vigorosamente luego de 
los incendios y típicamente dominan las etapas tempranas de la comunidad post-incendio. Estas 
comunidades pirófilas son altamente propensas a quemarse por la calidad y cantidad de 
combustibles que tienen, y las condiciones de sitio. Además, como usualmente crecen en fondos 
de valle o laderas medias son sujeto de frecuentes igniciones antrópicas. Como las especies que 
dominan estas comunidades tienen múltiples fustes generan una estructura altamente conectada 
(escalera de combustibles) haciéndolos muy inflamables, y como al rebrotar recuperan 
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combustible rápidamente pueden retener cortos intervalos entre incendios (Veblen et al. 1992a). 
Muchos de estos matorrales pueden ser etapas tempranas de la sucesión post fuego que 
eventualmente son colonizadas por árboles que generan bosques de dosel cerrado, o en cambio 
si son sujetos a repetidos incendios o a presión ganadera pueden mantener su composición 
(Blackhall, Raffaele & Veblen 2008; Blackhall et al. 2017; Paritsis et al. 2015). 
Bosques abiertos de Araucaria araucana - N. antarctica  
En la región norte del área de estudio Araucaria araucana crece en bosques abiertos 
dentro de una matriz de matorral dominado por N. antarctica. Estas comunidades son 
probablemente el legado de incendios producidos por poblaciones aborígenes antes del c.1900 
y por colonos europeos entre c. 1890 y 1920 (Veblen & Lorenz 1988). A diferencia de otros 
árboles patagónicos, los árboles adultos de A. araucana tienen varias adaptaciones para 
sobrevivir y regenerar luego de incendios. Por ejemplo, tienen una corteza gruesa, yemas 
epicórmicas basales y yemas terminales protegidas. Además, sus plántulas son capaces de 
crecer debajo del dosel de N. antarctica (Veblen et al. 1995). De todas formas, N. antarctica al 
poder rebrotar domina la comunidad post-incendio por varias décadas y los árboles de A. 
araucana necesitan alrededor de 70 años sin fuego para superarlos en altura (Veblen et al. 
1995). El fuego es un disturbio importante en esta comunidad pirófila por las características 
que N. antarctica le otorga que son similares a las de los Matorrales altos rebrotantes.  
Historia del fuego en Patagonia  
Los paisajes patagónicos modernos son el legado de una rica historia de incendios 
antrópicos y naturales. Durante el período previo al asentamiento de colonos europeos (antes 
de la década de 1890), los incendios eran relativamente poco frecuentes provocados por 
poblaciones nativas o rayos, y daban tiempo a la regeneración del bosque. Luego (1890-1920) 
los colonos que utilizaban el fuego para abrir tierras para pastos y agricultura generaron grandes 
incendios (Moreno 1897; Willis 1914; Rothkugel 1916). La frecuente quema de bosques, 
posiblemente agravada por las sequías de principio de siglo y, la floración y posterior muerte 
de la caña colihue generó grandes áreas de matorrales pirófilos dominados por arbustos 
rebrotantes que persisten hasta el presente (Mermoz et al. 2005; Gowda et al. 2012). A partir 
de la década del 30, la creación de los Parques Nacionales y una creciente percepción negativa 
de los incendios forestales, redujo drásticamente la frecuencia de incendios (Kitzberger et al. 
1997) induciendo la regeneración de muchas masas forestales que datan de los incendios de la 
época de los asentamientos (Veblen & Lorenz 1987). Después de varios períodos húmedos del 
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siglo XX, en la década de 1980 inició un periodo seco durante el cual grandes y severos 
incendios ocurrieron en matorrales pirófilos y también afectaron a grandes porciones de 
bosques pirófobos. (Mermoz et al. 2005; Veblen et al. 2008). 
4.2.2 Mapas de historia de fuegos  
Para ajustar distribuciones de intervalos de fuego y derivar funciones de inflamabilidad 
en paisajes con distinta proporción de comunidades pirófilas y pirófobas recolecté datos de 
historia de incendios de la Administración de Parques Nacionales (APN), Parque Nacional 
Lanín (PNL) y de la Dirección de Bosques de Chubut. A estos datos los dividí en cinco paisajes 
Lago Puelo-Lago Epuyén, Brazo Tristeza, Cerro Catedral-Lago Gutiérrez, Lago Lolog, y Lago 
Ñorquinco (a partir de ahora, L. Puelo-L. Epuyén, Brazo Tristeza, C. Catedral-L. Gutiérrez, L. 
Lolog, L Ñorquinco; Tabla 4.1, Mapa 4.1). Cada registro consistió en el año del incendio, el 
área y en algunos casos la causa, y para cada uno de ellos existía un polígono que delimitaba el 
área afectada por el incendio. Estos polígonos fueron desarrollados por APN, PNL y la 
Dirección de Bosques de Chubut utilizando imágenes satelitales (Landsat), fotografías áreas y 
mapas históricos (Willis 1914; Mermoz et al. 2005; Orellana 2013). Los datos de vegetación 
los obtuve del mapa de vegetación de la ecorregión valdiviana WWF (Lara et al. 1999). Este 
mapa lo re-clasifiqué en una de las tres categorías de vegetación antes desarrolladas: Bosques 
de dosel cerrado, Matorrales altos rebrotantes y Bosques abiertos de Araucaria araucana - N. 
antarctica. 
 
Mapa 4.1 Los cinco paisajes estudiados se encuentran en el NO de la Patagonia Argentina. 
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Paisaje I. L. Puelo - L. Epuyén  
Ubicado alrededor del Parque Nacional Lago Puelo y la Reserva Provincial Lago Epuyén, 
este sitio está dominado por bosques pirófobos de dosel cerrado (90% del área total) y los 
incendios ocurren principalmente en esta comunidad (92% del área total quemada) (Mapa 4.2). 
Este sitio cuenta con asentamientos rurales que se dedican a la producción ganadera. El turismo 
está adquiriendo cada vez más importancia como fuente de ingresos. La mayoría de los 
incendios que afectan a este paisaje son de origen humano (81% del área quemada), de los 
cuales el 25% son intencionales.  
 
Mapa 4.2 Mapa de historia de incendios del paisaje L. Puelo – L. Epuyén 
Paisaje II. Brazo Tristeza  
El Brazo Tristeza es un brazo sur del Lago Nahuel Huapi (Mapa 4.3). Este paisaje se 
encuentra dentro de un área restringida del Parque Nacional Nahuel Huapi donde no hay 
asentamientos y la mayoría de los incendios (75%) fueron causados por rayos. Este sitio está 
dominado por bosques pirófobos de dosel cerrado (90%) y la mayoría de los incendios ocurren 




Mapa 4.3 Mapa de historia de incendios del paisaje Brazo Tristeza 
 
Paisaje III. C. Catedral – L. Gutierrez  
 




Ubicado en la ladera oriental del Cerro Catedral, y limitado por la orilla occidental del 
Lago Gutiérrez (Mapa 4.4). Este paisaje está compuesto por matorrales altos rebrotantes (47%) 
y bosques pirófobos de dosel cerrado (53%). Los incendios se producen principalmente en los 
matorrales (62% del área quemada). En esta zona del Parque Nacional Nahuel Huapi, que recibe 
miles de visitas cada año, se realizan numerosas actividades recreativas. Aquí todos los 
incendios registrados fueron causados por el hombre, aunque no intencionalmente.  
Paisaje IV. L. Ñorquinco 
Ubicado en el límite norte del Parque Nacional Lanín, este paisaje está sujeto a numerosas 
actividades rurales como la ganadería, la extracción de leña y la recolección de semillas de 
araucaria (Mapa 4.5). La mayoría de los incendios fueron causados por el hombre (75%), de 
los cuales al menos el 60% fueron intencionales. Este sitio está compuesto por matorrales altos 
rebrotantes (30%) y bosques abiertos de A. araucana-N. antarctica (61%). Los incendios 
ocurren tanto en bosques abiertos de A. araucana-N. antarctica como en los matorrales altos 
rebrotantes (62% y 37% del área quemada, respectivamente). 
 
Mapa 4.5 Mapa de historia de incendios del paisaje L. Ñorquinco 
Paisaje V. L. Lolog 
Ubicado en la orilla norte del Lago Lolog en el Parque Nacional Lanín (Mapa 4.6). Este 
paisaje está compuesto por matorrales (30%) y bosques (70%). Los incendios se producen 
principalmente en los matorrales (58% del área quemada) aunque también afectan a los bosques 




Mapa 4.5 Mapa de historia de incendios del paisaje L. Lolog 
4.2.3 Historias de fuego simuladas 
Para evaluar qué función de inflamabilidad (logística, olson, weibull o moisture) se ajusta 
a historias de fuego simuladas con distintas frecuencias de ignición en paisajes compuestos por 
distintas proporciones de bosques y matorrales simulé historias de fuego mediante un modelo 
espacialmente explícito implementado en SELES (Fall & Fall 2001). El modelo simula 
igniciones y la propagación del fuego, así como regeneración luego del fuego (sucesión). Este 
modelo no busca replicar con exactitud el régimen de incendios y la sucesión post-incendio en 
el NO de la Patagonia sino emular las condiciones del régimen de incendios y la sucesión post-
incendio en un paisaje compuesto por estados estables alternativos. Así, las igniciones ocurren 
aleatoriamente en el paisaje y el fuego se propaga dada una probabilidad de propagación que 
depende del tiempo transcurrido desde el incendio (TDI) y del tipo de comunidad (Fig. 4.1.1 
Apéndice 4.1). La probabilidad de propagación del fuego aumenta con el tiempo desde el 
incendio, alcanzando una asíntota en matorrales (comunidad pirófila), siguiendo el patrón 
encontrado en estudios de campo (Capítulo 3). En bosques (comunidad pirófoba) la 
probabilidad de propagación aumenta y luego disminuye hasta alcanzar una asíntota inferior 
(función en forma de joroba). Cuando una celda se quema, regenera inmediatamente en un 
matorral y la sucesión a un bosque ocurre sólo si las semillas llegan a los sitios desde una celda 
de bosque no quemada (Fig. 4.1.2 Apéndice 4.1). Esto emula los patrones de sucesión 
observados en el noroeste de la Patagonia (i.e. Paritsis et al. 2015; Landesmann et al. 2015, 




Fig. 4.1 Paisajes simulados con distinta proporción de matorrales pirófilos (verde claro) y 
bosques pirófobos (verde oscuro): a) 0% bosque, b) 20% bosque, c) 40% bosque, d) 60% 
bosque, e) 80% bosque, f) 100% bosque.  
Las celdas tienen una resolución de 30x30 m (0,09 ha) y el paisaje es una cuadrícula de 
3600 ha (200 x 200 celdas) que varía en la composición de la vegetación y el tiempo desde el 
incendio. El modelo simula incendios y regeneración en pasos temporales anuales y cada 
simulación comprende 1000 años (Ver el Apéndice 4.1). Simulé 6 paisajes con distinta 
proporción de matorral y bosque (Fig. 4.1). Los paisajes los generé utilizando la herramienta 
“Static Model generator” de SELES. Lo que hace esta herramienta es generar puntos o semillas 
(del inglés seeds) a partir de las cuales inicia un proceso de contagio produciendo así parches 
aleatorios de distintos tamaños y formas. El proceso de agregación lo inicié con 100 semillas 
hasta alcanzar 20, 40, 60 y 80% de cobertura. Esta cantidad de semillas genera un buen balance 
ente los efectos de la dispersión de semillas y la propagación de fuego (ver Gowda et al. 2019). 
Parches muy pequeños de bosque aumentan la propagación del bosque por dispersión de 
semillas y parches muy grades la limitan. Además, parches pequeños de bosques son más 
susceptibles a quemarse si la frecuencia es alta, y a la vez su efecto como corta fuegos naturales 
aumenta si la frecuencia es baja (Gowda et al. 2019). Sobre esos paisajes simulé incendios con 
tres frecuencias de fuego diferentes, 2 incendios/año, 1 incendio/año, y 0.1 incendios/año (un 
incendio cada 10 años) siguiendo a (Gowda et al. 2019). Corrí 10 repeticiones de 1000 años 
para cada uno de los 18 escenarios de paisaje y frecuencia. Consideré que una ignición 
propagaba en un incendio cuando alcanza más de 0,5 ha, es decir propaga a más de la mitad de 
sus vecinos (al menos 5 vecinos). 
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4.2.4 Distribuciones de intervalos de fuego  
A partir de las historias de fuego reales y simuladas calculé el periodo de retorno (FRP 
del inglés Fire return period) 𝐹𝑅𝑃 = (𝑁 × 𝑆) 𝐴⁄ . Donde N es el número de años que comprende 
el periodo de estudio; A es el área quemada total (ha); y S tamaño total de área de estudio (ha) 
(Oliveira, Pereira & Carreiras 2012). Para poder calcular los intervalos de fuego en los paisajes 
reales convertí las capas vectoriales a una grilla de 100 m de resolución y las muestreé cada 
400 m para reducir la autocorrelación espacial (Quantum GIS Development Team 2012). Solo 
utilice celdas que pertenecieran a alguna de las categorías de vegetación del mapa de la 
ecorregión WWF (Lara et al. 1999),  dejando afuera celdas no inflamables como agua, rocas y 
vegetación alto andina. Luego calculé tres tipos diferentes de intervalos siguiendo a O’Donnell 
et al. (2011): (1) tiempo hasta el fuego (TTF), (2) tiempo desde el incendio (TSF), y (3) tiempo 
entre fuegos (BFI). Los primeros dos son intervalos abiertos y son tratados como intervalos de 
fuego mínimos (ver Polakow and Dunne 1999; Moritz et al. 2009; O’Donnell et al. 2011; 
Oliveira et al. 2012). A las celdas que no se quemaron nunca durante el periodo de estudio se 
les asigna un TTF igual al rango de estudio (O’Donnell et al. 2011). A veces estos intervalos 
abiertos se eliminan del análisis, pero en los casos como este en los que el FRP es más grande 
que el periodo de estudio es apropiado incluirlos (Tabla 4.1) (Oliveira et al. 2012). Para los 
paisajes simulados, solo utilicé los BFI ya que el FRP es más chico que el que el periodo de 
estudio (1000 años de simulación). Además, utilicé solo los incendios simulados de 5 ha o más 
para tener una solución de compromiso entre los tamaños de los incendios de las historia de 
fuego reales (más de 10 ha) y a su vez no perder muchos datos de incendios (ver Fig. 4.4 de la 
sección de Resultados). 
Tabla 4.1: Resumen de las principales características de las historia de fuego de los cinco paisajes 
reales  
Paisaje Área total (ha) Área quemada (ha) Periodo FRP (Años) 
L. Puelo - L. Epuyén 161872.56 83903.252 1941 - 2016 145 
Brazo Tristeza 10827.052 2496.161 1957 - 2016 256 
C. Catedral - L. Gutiérrez 7195.096 3111.641 1914 - 2016 236 
L. Ñorquinco 16269.312 10262.376 1917 - 2016 157 
L. Lolog 45866.556 16864.3 1917 - 2016 269 
Nota: FRP (Periodo de retorno) 
Con estos datos ajusté cuatro distribuciones de intervalos de fuego y derivé sus funciones 
de inflamabilidad. La distribución weibull que permite un aumento exponencial de la 
inflamabilidad con el tiempo, la logística y la olson donde la inflamabilidad aumenta con el 
tiempo hasta alcanzar una asíntota, y la moisture donde la inflamabilidad primero aumenta y 
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luego disminuye a medida que la comunidad envejece. Para obtener información detallada 
sobre la función acumulada y de densidad de estas distribuciones ver el Apéndice 4.2. Para 
ajustar estos modelos usé un enfoque Bayesiano implementado en JAGS 3.4.0 (Just another 
gibbs sampler; Plummer 2003). Las estructuras de los modelos alternativos y distribuciones 
previas para los parámetros se encuentran en el Apéndice 4.2. Comprobé la convergencia de 
todos los parámetros del modelo y calculé los valores medios de las distribuciones posteriores 
como estimaciones puntuales y el intervalo de credibilidad (IC) del 95% como medida de 
incertidumbre en torno a las estimaciones puntuales (Gelman & Hill 2007). El número efectivo 
de iteraciones para cada cadena de Monte Carlo Markov (MCMC) se puede encontrar en el 
Apéndice 4.3. Para seleccionar entre modelos alternativos utilicé WAIC (Watanabe 
Information Criterion (Watanabe 2012)). 
4.3 Resultados 
4.3.1 Historias de fuego reales  
Los periodos de retorno (FRP) fueron más cortos en los sitios sujetos a frecuentes 
igniciones antropogénicas (L. Puelo - L. Epuyén y L. Ñorquinco) y más largos cuando la 
mayoría de los incendios fueron naturales (Brazo Tristeza, C. Catedral L. Gutiérrez, L. Lolog) 
(Tabla 1). La inflamabilidad en los sitios donde los incendios ocurrieron principalmente en 
bosques de dosel cerrado siguió un modelo moisture (L. Puelo - L. Epuyén y Brazo Tristeza). 
Para estos sitios el modelo moisture tuvo el menor WAIC (Tabla 4.3.1). Sin embargo, hubo 
grandes diferencias en la forma de estas funciones de inflamabilidad. En L. Puelo - L. Epuyén, 
donde el FRP fue más corto (alta frecuencia de incendios), la inflamabilidad alcanzó valores 
más altos y disminuyó más rápidamente que en Brazo Tristeza, donde el FRP fue más largo 
(Fig. 4.2 a y b). En cambio, en sitios donde los incendios quemaron principalmente matorrales, 
la inflamabilidad siguió un modelo logístico (C. Catedral - L. Gutiérrez, L. Ñorquinco) o un 
modelo weibull (L. Lolog) (Fig. 4.2 c-d). Una vez más, hubo grandes diferencias en la forma 
de estas funciones de inflamabilidad. En L. Ñorquinco, donde el FRP fue más corto (mayor 
frecuencia de incendios) que en C. Catedral - L. Gutiérrez, la inflamabilidad alcanzó valores 




Fig. 4.2: Curvas de inflamabilidad-TDI en sitios dominados por bosques de dosel cerrado (modelo 
moisture (a y b)), en sitos dominados por matorrales altos rebrotantes (modelo logístico (c), modelo 
weibull (e)) y en sitios dominados por bosques abiertos de A. araucana-N. antarctica (modelo logístico 
(d)). 
4.3.2 Historias de fuego simuladas  
La proporción de igniciones que propagaron y el porcentaje de incendios mayores a 5 ha 
(Fig. 4.3 (a y c)) disminuyó con la proporción de bosques en el paisaje, pero la frecuencia 
influyó en estas variables de manera diferente para bosques y matorrales. Cuando los paisajes 
estuvieron dominados por matorrales (0% bosque) hubo una mayor proporción de igniciones 
que propagaron y una mayor proporción de incendios mayores a 5 ha cuando la frecuencia de 
igniciones fue baja (Fig. 4.3 (a y c)). Cuando los paisajes estuvieron dominados por bosques 
esta relación fue inversa, a mayor número de igniciones más igniciones propagaron y la 
proporción de incendios de más de 5 ha fue mayor. 
La cobertura final de bosques fue mayor a la inicial en todos los escenarios especialmente en 
aquellos que la frecuencia de igniciones fue baja permitiendo la recolonización (0.1 
igniciones/año) (Fig. 4.3 d). De todas maneras la proporción de área quemada fue mayormente 
de matorral (> 80%) para todos los escenarios menos el escenario de 100% bosque (Fig. 4.3 b). 
En cuanto a las distribuciones de tamaños de incendios a medida que disminuyó la cobertura 
de bosque aumentó el tamaño de los incendios. Pero cuando los paisajes estuvieron dominados 
por matorrales (0% bosque) a menor frecuencia de igniciones los incendios raros (menor 




Fig. 4.3 Resumen de variables asociadas al régimen de incendios de las historias de fuego simuladas en 
cada uno de los escenarios de paisaje (Cobertura inicial de bosque de 0% a 100%). a) Proporción del 
total de igniciones iniciadas en el paisaje durante los 1000 años de simulación que propagaron. b) 
Proporción del área quemada (AQ) total que corresponde a matorrales. c) Porcentaje de los incendios 
totales que fueron mayores a 5 hectáreas. d) Porcentaje de cobertura bosque que hay en el paisaje en el 
año 1000 de la simulación. Los puntos corresponden al promedio de las 10 simulaciones y las barras al 
desvío estándar.  
Cuando los paisajes estaban inicialmente dominados por bosques (> 80 %) y cuando la 
frecuencia de ignición era baja (0.1 igniciones/año) no se pudieron ajustar distribuciones de 
intervalos de fuego ya que el número de incendios mayores a 5 ha (Fig. 4.4) fue escaso y como 
los paisajes se muestrearon cada 400 m el número de intervalos entre incendios no fue suficiente 





Fig. 4.4 Distribución de tamaños de incendios para cada uno de los escenarios de paisaje (cobertura 
inicial de bosque de 100% a 0%) y de frecuencia de ignición. Cada punto en el gráfico representa la 
mediana de tamaños para un logaritmo de frecuencia dado. La línea punteada marca el límite entre 




Fig. 4.5 Proporción de simulaciones para cada escenario de paisaje y frecuencia de ignición que ajustó 
a cada modelo alternativo (logístico, olson, moisture o weibull).  
 
La inflamabilidad de los paisajes dominados por bosque (80%) siguió una forma jorobada 
(modelo moisture) mientras que los paisajes que tuvieron 60% de bosque o menos siguió una 
curva logística (modelo logístico) (Fig. 4.5). Cuando la frecuencia de ignición fue baja (0.1 
igniciones/año) y cuando la proporción de bosque fue de al menos 20% hubo una discrepancia 
entre los modelos que mejor ajustaron entre las repeticiones (Fig. 4.5 y 4.6). La inflamabilidad 
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alcanzó mayores valores al aumentar la frecuencia de igniciones y al disminuir la cobertura de 
bosque. 
 
Fig. 4.6 Función de inflamabilidad para cada escenario de cobertura inicial de bosque y frecuencia 
de ignición. Las líneas representan la función de inflamabilidad promedio de las 10 simulaciones 
realizadas y las sombras grises los intervalos de credibilidad. Fila superior: baja frecuencia de igniciones 
(0.1 igniciones/año), para los escenarios de 60 y 80% de cobertura de bosque inicial la cantidad de 
intervalos registrados no fue suficiente para ajusté los modelos. Fila intermedia: frecuencia de ignición 
intermedia (1 ignición/año) y fila inferior: alta frecuencia de ignición (2 igniciones/año).  
4.4 Discusión  
Los resultados muestran que en paisajes heterogéneos la comunidad pirófila tiende a 
dominar la relación entre la inflamabilidad del paisaje y el tiempo desde el incendio aun siendo 
menos abundante. Cuando los paisajes estuvieron dominados por especies heliófilas rebrotantes 
de crecimiento rápido, ya sea en matorrales altos rebrotantes o bosques abiertos de A. araucana, 
la inflamabilidad aumentó con el TDI, mientras que solo cuando los paisajes estuvieron casi 
exclusivamente dominados por bosques de dosel cerrado la inflamabilidad aumentó los 
primeros años y luego disminuyó. Esto sugiere que cuando los paisajes son heterogéneos hay 
un efecto no aditivo entre las inflamabilidades de las distintas comunidades — la vegetación 
pirófila domina el régimen de incendios independientemente de su abundancia. Así como 
ocurre a escala de comunidad, donde las especies más inflamables contribuyen de manera 
desproporcionada a la inflamabilidad de la comunidad en su conjunto (ver van Altena et al. 
2012; de Magalhães and Schwilk 2012), aquí encontré que en paisajes heterogéneos la 
comunidad más inflamable influye en el régimen de incendios de manera desproporcionada en 
relación a su abundancia en el paisaje. 
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Al parecer, hay una proporción crítica de la comunidad pirófila necesaria coexistiendo 
con la comunidad pirófoba antes de que los incendios puedan percollar y generar un régimen 
de incendios del tipo pirófobo (> 20%) (Turner et al. 1989). Por debajo de este umbral la 
propagación del fuego es más sensible a la frecuencia de ignición — se necesita más frecuencia 
de igniciones para que el fuego pueda percollar por el paisaje (Turner et al. 1989; Gardner et 
al. 1992). Este puede ser el mecanismo por el cual se establecen retroalimentaciones positivas 
en los bosques de dosel cerrado. Si dos incendios ocurren lo suficientemente cerca en el tiempo 
como para que la comunidad post-incendio no pueda desarrollarse en un bosque maduro menos 
inflamable (ver Paritsis et al. 2015; Tiribelli et al. 2018), ese segundo incendio va a ser capaz 
de percollar por el paisaje y producir un incendio de mayor tamaño y aumentar la probabilidad 
de un tercer incendio aún más grande. Otros mecanismos importantes son el contagio espacial 
y el efecto de vecindario. Si los incendios tienden a repetirse con frecuencia en parches de 
matorral, y éstos tienen extensos límites con parches de bosque, los incendios tenderán a quemar 
porciones de bosque con mayor frecuencia que la capacidad que tienen los árboles de re 
colonizar (dispersar semillas, establecerse y reclutar y llegar a adultos) y desarrollarse en una 
comunidad madura y menos inflamable otra vez (Gowda et al. 2019). La continua erosión de 
los bosques eventualmente traspasará un umbral de percolación más allá del cual el régimen de 
incendios será regulado por las reglas de inflamabilidad de los matorrales (aumento de la 
inflamabilidad con el tiempo). 
Por lo tanto, en los paisajes que muestran retroalimentaciones positivas entre la 
inflamabilidad de la vegetación y el fuego, la inflamabilidad de las comunidades no puede 
derivarse fácilmente de la inflamabilidad del paisaje. Especialmente en paisajes que superan los 
umbrales críticos de composición de las comunidades, los análisis de supervivencia no lograrán 
captar las propiedades de inflamabilidad de la comunidad pirófoba ni revelar la 
retroalimentación positiva entre el fuego y la inflamabilidad de la vegetación. Dado que los 
paisajes que muestran retroalimentación positiva son especialmente sensibles a los cambios en 
las frecuencias de ignición (Kitzberger et al. 2012), conocer las limitaciones que tienen estos 
análisis para capturar la función de inflamabilidad de estas comunidades cuando coexisten con 
tipos más inflamables es crucial para mantener estos ecosistemas. Por lo tanto, para tomar 
decisiones de manejo basados en estos análisis es necesaria una mejor comprensión de los 
patrones de sucesión de la comunidad a escala de paisaje para poder asignar cada intervalo de 
fuego a una comunidad dada y ajustar las distribuciones de intervalos de fuego no al paisaje en 
sí, sino a cada comunidad por separado. 
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Los paisajes reales y simulados analizados aquí sugieren que los legados biológicos 
(proporción de vegetación pirófila vs pirófoba) junto con el régimen de igniciones afectan 
fuertemente las curvas de inflamabilidad a escala de paisaje. Cuando los paisajes estaban 
inicialmente dominados por bosques y fueron sujetos a igniciones frecuentes (ej. L. Puelo-L. 
Epuyén y 80% bosque – 2 igniciones/año) las trayectorias edad inflamabilidad mostraron un 
pico más alto de inflamabilidad sugiriendo una inflamabilidad más alta en estadios jóvenes y 
una disminución más pronunciada conforme envejece. Contrariamente, en bosques con menor 
frecuencia de igniciones (ej. Tristeza y 80% bosque – 1 ignición/año) alcanzaron niveles de 
inflamabilidad menores y disminuyeron su inflamabilidad con el tiempo de manera más suave. 
Cuando los paisajes estuvieron inicialmente co-dominados por comunidades pirófoba y pirófila 
a medida que la frecuencia de ignición aumentó las funciones de inflamabilidad cada vez se 
parecieron más a las del componente pirófilo (i.e. un incremento más rápido en la 
inflamabilidad y alcanzaron un umbral más alto). Esto sugiere que paisajes limitados por 
igniciones, como los paisajes patagónicos, cuando son sujetos a frecuentes igniciones 
antrópicas y el régimen de incendios comienza a estar controlado por los combustibles estos 
análisis comienzan a reflejar la inflamabilidad intrínseca de los combustibles presentes en el 
paisaje (i.e.  Fig. 4.1.1 vs Fig. 4.6). Así, los análisis de supervivencia captan con mayor 
precisión las propiedades intrínsecas del paisaje cuando las igniciones no son limitantes.  
En la Patagonia Andina, dado que las especies dominantes de los bosques de dosel cerrado 
que le confieren características pirófobas, tienen una desventaja reproductiva comparado con 
las especies que confieren características de estado pirófilo, se necesitan varias décadas sin 
fuego para que el bosque tenga nuevamente su composición y estructura pre-fuego. En cambio, 
cortos periodos con alta frecuencia de fuego pueden producir fuertes cambios hacia la 
dominancia del estado pirófobo. A lo largo de la historia, en los periodos en que el hombre 
utilizó el fuego para manejo quemando con frecuencia ciertas áreas del paisaje (ej. caminos, 
pueblos (Paritsis et al. 2013)) modificó rápidamente el paisaje de un estado pirófobo hacia un 
estado más inflamable  (McWethy et al. 2013; Whitlock et al. 2015). Buenos ejemplos son las 
grandes trasformaciones de paisaje generados por los colonos euro-argentinos en el NO de la 
Patagonia, cuando los bosques pirófobos de Nothofagus se convirtieron en matorrales densos, 
producto de las quemas repetidas que continúan aun como legados en los paisajes modernos 
(Mermoz et al. 2005; Gowda et al. 2012). Además, amplificando el rol del impacto antrópico 
están los periodos climáticos más cálidos y secos que producen condiciones para fuegos más 
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extensos y severos (Holz & Veblen 2011) y el efecto adicional de los efectos no-aditivos 
detectados en esta tesis. 
 En resumen, estos resultados destacan las limitaciones y desafíos de estimar la 
inflamabilidad a escala de paisaje a través del análisis de supervivencia en sistemas 
heterogéneos limitados por igniciones, tales como los bosques templados del hemisferio sur. Se 
necesitan nuevos métodos que tengan en cuenta la falta de aditividad en la inflamabilidad de 
los diferentes componentes del paisaje y las complejas interacciones entre las trayectorias 
sucesionales de las comunidades a fin de desentrañar sus trayectorias de inflamabilidad. Nuevos 
análisis basados en una combinación de la historia de incendios y datos espacialmente explícitos 
de cambios en la vegetación pueden ayudar a superar el desafío de entender la inflamabilidad 











































Capítulo 5 – Síntesis y discusión general 
5.1 Estados estables alternativos en Patagonia  
Son numerosos los estudios  sobre la coexistencia en el paisaje de sistemas propensos al 
fuego y sistemas que evitan el fuego (Mutch 1970; Bond & Keeley 2005; Bond et al. 2005). 
Más recientemente, se ha propuesto que estos sistemas se comportan como estados estables 
alternativos a escala de paisaje (Hoffmann et al. 2009; Odion et al. 2010; Wood & Bowman 
2012; Pausas 2015; Kitzberger et al. 2016). La ocurrencia de estos estados estables alternativos 
puede darse por  retroalimentaciones positivas entre el fuego y la vegetación, donde la 
comunidad temprana post-incendio genera condiciones más adecuadas para que propague un 
nuevo fuego (estado pirófilo) (Wilson & Agnew 1992) o, alternativamente la comunidad tardía 
post-incendio genera condiciones para que el fuego no prospere (estado pirófobo) siendo estos 
estados autoreforzantes (del inglés self-reinforcing states). Estos estados se mantienen estables 
y coexisten en el paisaje dentro de un rango de condiciones de tasas ignición/severidad. 
Eventualmente, cuando estas condiciones superan (o disminuyen) ciertos umbrales un estado 
pirófobo puede revertir repentinamente a un estado pirófilo (o viceversa). Esto significa que 
desde un estado inicial del paisaje las retroalimentaciones positivas pueden hacer que el 
desarrollo de la vegetación cambie catastróficamente siguiendo  trayectorias  diferentes 
(histéresis sensu (Scheffer et al. 2001)). Para probar esto es necesario demostrar que cada tipo 
de vegetación (ej. matorrales y bosques) se comportan como estados alternativos ya sea por 
promover o limitar la propagación u ocurrencia del fuego. También es necesario demostrar que 
los estados alternativos no generan sucesiones post-incendio independientes sino que resultan 
del producto de divergencias sucesionales mediadas por frecuencia y/o severidad de fuego.  
 En esta tesis encontré distintas evidencias asociadas a la inflamabilidad, composición, y 
estructura de la vegetación que muestran que los bosques y matorrales patagónicos se 
mantienen en el paisaje por retroalimentaciones positivas entre el fuego y la vegetación. Aquí, 
propongo los mecanismos por los cuales coexisten como estados estables alternativos en el NO 
de la Patagonia, cómo se mantienen ante distintos regímenes de fuegos y cómo pueden cambiar 
de un estado a otro (Fig. 5.1).  
1) Bosques de dosel cerrado (Fig. 5.1) 
El mecanismo principal por el cual los bosques de dosel cerrado persisten en el paisaje es 
su baja inflamabilidad en estados maduros (Fig. 3.3 Capítulo 3 y Fig. 4.2 Capítulo 4). Esta baja 
inflamabilidad está dada porque estos bosques están dominados por un grupo funcional 
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compuesto por árboles altos, heliófilos y colonizadores que generan doseles cerrados (Tabla 2.4 
Capítulo 2), y sotobosques húmedos y oscuros. En esos sotobosques crecen especies heliófilas 
o semitolerantes que persisten en bajas densidades en estadios maduros (Fig. 2.8 Capítulo 2). 
Esta estructura y composición hace que en el sotobosque haya pocos combustibles finos y en 
baja densidad haciéndolo, en general, menos propenso a la propagación del fuego (Fig. 3.3 
Capítulo 3). Así, este estado persiste en el paisaje ante condiciones de baja frecuencia, donde 
el tamaño de los incendios es pequeño (Fig. 4.4 Capítulo 4) y la severidad es probablemente 
baja (Kitzberger et al. 2005a). Con este régimen de incendios, los arboles pueden recolonizar 
el sitio dispersando semillas desde parches no quemados (Landesmann et al. 2015) o a partir 
de árboles que sobrevivieron por la baja severidad del fuego como se observa en el Capítulo 4, 
donde los escenario de más de 80 % bosque no tuvieron grandes incendios (Fig. 4.4).   
2) Transición bosque-matorral (Fig. 5.1) 
Hay varios mecanismos por los cuales los bosques pueden verse afectados por el fuego 
hasta llegar a un punto donde la recolonización es difícil o imposible — punto de no retorno — 
y hacer una transición a matorrales. a) Aumento en el tamaño de incendios por aumentos en la 
frecuencia: En estos bosques las especies de árboles de Nothofagus no suelen sobrevivir a los 
incendios por sus cortezas delgadas (Kitzberger 1994), por ello las especies rebrotantes que 
persisten en el sotobosque dominan los primeros años luego del incendio acumulando gran 
cantidad y densidad de combustibles (Fig. 2.8 Capítulo 2 y Fig. 3.3 Capítulo 3). Como el dosel 
de los árboles altos tarda varios años en superar a estas especies del sotobosque ( 40 años Fig. 
3.2 Capítulo 3), las condiciones son menos húmedas y la temperatura es más alta. En este 
contexto, si la frecuencia de incendios es alta, y varios incendios recurren en un área, estos van 
a ser cada vez más grandes porque van a propagar por la comunidad dominada por rebrotantes, 
y por contagio avanzar por el bosque lindante (Fig. 4.4 Capítulo 4, y Mermoz et al. 2005). 
Además, por efectos no aditivos entre a inflamabilidad de bosques y matorrales, si entre un 20 
y un 40% del paisaje hace una transición a matorral, los matorrales dominarán la relación 
inflamabilidad-edad (Fig. 4.6 Capítulo 4). Así, la comunidad dominada por especies aumenta 
en área posibilitando la propagación de incendios cada vez más grandes hasta que llegado un 
punto el bosque ya no puede recuperar su estructura y función, y pasa abruptamente a tener una 
estructura de matorral. b) Colonización de árboles impedida por el tamaño de los incendios: 
Las distancias de dispersión de semillas de estos árboles colonizadores son cortas, es por esto 
que si el tamaño de los incendios es tal que la distancia del borde al centro del incendio es 
mayor que la distancias de dispersión, las semillas no llegaran al centro del incendio (Burschel 
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et al. 1976; Donoso 2006). Además, esto se puede ver agravado si la severidad es tal que quedan 
pocos árboles remanentes dentro del incendio que provean semillas para la recolonización. c) 
Colonización de árboles impedida competencia por luz: Los árboles colonizadores son 
heliófilos, por lo que si no logran establecerse antes de que las especies de sotobosque alcancen 
alturas que sombreen a las plántulas, su establecimiento puede verse impedido (Fig. 3.2 
Capítulo 3). d) Floración masiva de caña colihue: Esta especie de balbucea está ampliamente 
distribuida en el paisaje del NO de la Patagonia, habita tanto el sotobosque de los bosques como 
los matorrales (Tabla 2.3 y 2.4 Capítulo 2). Esta especie genera floraciones y mortandades 
masivas luego de las cuales muchas veces en la historia han ocurrido grandes incendios 
forestales (Holz & Palma 2012). El ejemplo más reciente es el incendio ocurrido en los 
alrededores del lago Cholila en el verano de 2015 donde las severidades de quema más altas 
estuvieron asociadas a la presencia de caña colihue seca debido a la floración (Kitzberger & 
Grosfeld 2016). El tamaño y severidad de estos incendios dificulta la regeneración del bosque 
y favorece la transición a matorrales de especies rebrotantes. 
3) Matorrales altos (Fig. 5.1) 
Una vez que estos matorrales se instalan en el paisaje, se pueden mantener en un amplio 
rango de frecuencias y severidades de disturbio. Como rebrotan rápidamente luego del fuego, 
aun en severidades altas (Kitzberger & Grosfeld 2016), son muy resilientes (Tabla 2.4, Fig. 2.8 
Capítulo 2). Es por ello que es mediante el fuego que aseguran su persistencia en el paisaje. 
Estos matorrales aumentan rápidamente en cantidad y densidad de combustible fino, es decir 
que cargan combustible rápidamente como para sostener un nuevo incendio (Fig. 3.3 Capítulo 
3). Además, debido a efectos no aditivos entre la inflamabilidad de bosques y matorrales a 
escala paisaje, dominan el régimen de incendios aun siendo menos abundantes (Fig. 4.6 
Capítulo 4). 
4) Transición matorral-bosque (Fig. 5.1) 
Esta transición requiere de muchos años de supresión de fuego (Gowda et al. 2012). Es 
necesaria la combinación de muchos años sin fuego que permitan el reclutamiento de árboles 
en la matriz de rebrotantes, y de pequeños disturbios que abran las copas de los arbustos 
permitiendo la entrada de luz para el establecimiento de semillas de los árboles heliófilos 
(Capítulo 2). Además esta transición es altamente dependiente de la existencia de refugios 
(parches de vegetación de bosques que son reservorios de semillas) (Landesmann et al. 2015) 
y de la disposición espacial de los mismos en el paisaje (Gowda et al. 2019), donde una mayor 
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interspersión (varios parches pequeños dispersos en el paisaje vs un único gran parche) favorece 
el reclutamiento en un área más grande. Aquí, juega un rol importante la tolerancia a la sombra 
de las especies de árboles, por ejemplo  Austrocedrus chilensis, como es tolerante a la sombra, 
tiene más posibilidades de colonizar áreas de matorrales aun luego de varios años después del 
incendio (Landesmann et al. 2016) que las especies de Nothofagus que son heliófilas (Tabla 
2.4 Capítulo 2).  
 
Fig. 5.1 Esquema de un plano del “paisaje de estabilidad” de un sistema con un estado pirófobo (Bosque 
de dosel cerrado) y uno pirófilo (Matorral alto rebrotante) sometido a variaciones en frecuencia o 
severidad de fuego. La línea sólida gris representa puntos de equilibrio estable (“valles” o dominios de 
atracción), la línea punteada puntos de equilibrio inestable (“crestas”). 1) Persistencia del Bosque de 
dosel cerrado. 2) Transición catastrófica (sensu Scheffer et al. 2001) de Bosque a Matorral. 3) 
Persistencia de Matorral alto rebrotante. 4) Transición catastrófica (sensu Scheffer et al. 2001) de 
Matorral a Bosque. 
5.2 Consecuencias de cambios en el clima y el régimen de incendios sobre las 
transiciones entre estados 
El aumento de la temperatura y la disminución en las precipitaciones, sumado al aumento 
en las igniciones por rayos de la última década está generando cambios sin precedentes en los 
ecosistemas Patagónicos (IPCC 2007; Veblen et al. 2011; Holz & Veblen 2011). Los sistemas 
con retroalimentaciones positivas como los que crecen aquí son especialmente sensibles a estos 
cambios (Kitzberger et al. 2012; Tepley et al. 2018). Por un lado las sequias afectan el 
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establecimiento de árboles que se reproducen obligadamente por semillas (Tercero-Bucardo et 
al. 2007; Suárez & Kitzberger 2008) y sus tasas de crecimiento (Suárez et al. 2004; Mundo et 
al. 2010). Esto genera un retardo en la recolonización, aun si llegan semillas a los sitios, 
impidiendo la transición de matorrales a bosques (Fig. 5.1 4b) o acelerando el proceso de 
transición de bosque a matorral (Fig.  5.1 2b). Por otro lado, estos cambios en el clima generan 
cambios en el régimen de incendios aumentando no solo su frecuencia (ej. rayos) sino también 
su tamaño y severidad (por las condiciones más secas de los combustibles). Las condiciones 
climáticas que anteceden inmediatamente la temporada de incendios modifican la humedad de 
los combustibles modulando la inflamabilidad, y por ende la propagación y severidad con la 
que el incendio interactuará con la vegetación (ej. Pausas & Paula 2012; Resco de Dios et al. 
2015; Nolan et al. 2016). Así, las tendencias climáticas recientes y los cambios proyectados 
para este siglo de aumento de la temperatura y aumento de variabilidad climática (ej. sequías, 
olas de calor) generarán un incremento en el riesgo de eventos extremos de fuego (IPCC 2007), 
ya que las características de los combustibles, por ejemplo los cortafuegos naturales ejercidos 
por los bosques por su baja inflamabilidad (Fig. 3.3 Capítulo 3 y 4.2 Capítulo 4), dejan de ser 
un factor limitante para la propagación del fuego en el paisaje (Gedalof, Peterson & Mantua 
2005; Mermoz et al. 2005). Esto también acelera las transiciones hacia estados más inflamables 
(Fig. 5.1).  
El uso de la tierra para ganado o plantaciones forestales también puede acelerar o en 
algunos casos retardar estas transiciones. La introducción de ganado exótico puede modificar 
fuertemente las trayectorias sucesionales de la comunidad post-incendio (Veblen et al. 1992b; 
Kitzberger, Raffaele & Veblen 2005b; Vandvik et al. 2005; Tercero-Bucardo et al. 2007; 
Fuhlendorf et al. 2009; Perry et al. 2015). El ganado  influye tanto en las tasas de recuperación 
de la comunidad (Veblen et al. 1992b; Blackhall et al. 2008; Raffaele et al. 2011) como en la 
inflamabilidad de la vegetación (Blackhall et al. 2012, 2015, 2017), favoreciendo en general la 
transición de bosque a matorral o la persistencia del matorral en el paisaje. El ganado con el 
pisoteo y el ramoneo afecta el establecimiento de árboles y su crecimiento, retrasando o 
impidiendo que lo árboles superen las copas de los arbustos (Tercero-Bucardo et al. 2007; 
Blackhall et al. 2008) y por lo tanto la reducción en inflamabilidad dada por la exclusión 
competitiva (Fig. 3.3 Capítulo 3). De todas maneras, en estadios sucesionales tardíos puede 
favorecer a reducir la cantidad de combustible fino y la potencial severidad y propagación del 
fuego (Paritsis et al. 2015; Blackhall et al. 2017). A pesar de todo este conocimiento sobre la 
interacción ganado-inflamabilidad, aún no es claro qué densidades de ganado, en qué momento 
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del año y en qué momento de la sucesión post-incendio son óptimas para reducir la 
inflamabilidad pero a la vez permitir el desarrollo del bosque. Conocer estos umbrales 
permitiría utilizar el ganado para reducir la inflamabilidad en ciertas áreas del paisaje, como 
interfaces rurales-boscosas. 
Las invasiones biológicas de especies con inflamabilidades o estructuras contrastantes 
tiene una gran influencia en los regímenes de fuegos (Brooks et al. 2004; McWethy et al. 2018). 
Las especies invasoras pueden ser más o menos inflamables que las especies nativas e introducir 
una nueva estructura a la comunidad con más cantidad de combustible afectando la propagación 
y severidad del fuego. Además, pueden ser mejores reclutadoras post-incendio y tener tasas de 
crecimiento más grandes afectando las trayectorias sucesionales, especialmente cuando 
integran un grupo funcional previamente inexistente. Algunos casos emblemáticos son los de 
Bromus tectorum (Balch et al. 2013), Eucalyptus globulus en Portugal (Águas et al. 2014) y las 
coníferas exóticas en Chile, Nueva Zelanda y Argentina (Simberloff et al. 2010; Raffaele et al. 
2016; McWethy et al. 2018). En Patagonia, las plantaciones y las invasiones con coníferas 
exóticas modifican fuertemente la estructura e inflamabilidad de los combustibles en la estepa, 
en los matorrales de Nothofagus antarctica  y en los bosques de Araucaria araucana (Nuñez 
& Raffaele 2007; Cóbar-Carranza et al. 2014; Paritsis et al. 2018), pero sus efectos sobre la 
inflamabilidad y estructura de los bosques altos de Nothofagus han recibido menor atención. 
Estas coníferas suelen ser tolerantes a la sombra pudiendo establecerse  aun en matorrales altos, 
y son mejores reclutadoras post-incendio debido a que tienen conos serótinos (Franzese & 
Raffaele 2017), y en muchos casos son más inflamables que la vegetación nativa, por lo tanto 
componen un grupo funcional novedoso en esta región donde las especies nativas no tienen 
adaptaciones para regenerar por semillas luego de los incendios (Tabla 2.3 y 2.4 Capítulo 2). 
Estas plantaciones y sus consecuentes invasiones, si no son bien manejadas (ej. quemas 
prescritas o raleos) tienen el potencial de modificar las transiciones, las trayectorias 
sucesionales, el régimen de incendios y generar un nuevo estado alternativo dominado por 
coníferas exóticas (Simberloff, Relva & Nuñez 2003; Raffaele, Nuñez & Relva 2015).  
5.3 Manejo de incendios en sistemas con estados alternativos  
El manejo del fuego es un tema recurrente (Bowman et al. 2013), especialmente en 
relación al cambio global que está generando condiciones para incendios más frecuentes y 
severos en muchas partes del mundo (Moritz et al. 2012; Jolly et al. 2015). Históricamente la 
supresión de fuego fue el manejo más frecuente, ya que los incendios forestales se veían como 
algo negativo. Esta visión fue cambiando durante las últimas décadas a nivel mundial, 
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principalmente por que los países pioneros en prácticas de manejo (ej. EEUU, Canadá, 
Australia) tienen sistemas de retroalimentación negativos fuego-vegetación (aumentan su 
inflamabilidad en el tiempo) con lo cual una política de supresión lleva a enormes incendios 
forestales, y además porque muchas veces la supresión de fuego es económicamente y 
prácticamente inviable (Parsons & DeBenedetti 1979; Romme & Despain 1989; Bowman et al. 
2013). En estos sistemas una práctica de manejo ampliamente aceptada son las quemas 
prescritas (igniciones  intencionales y quemas controladas bajo condiciones de clima húmedo-
templado para reducir la carga de combustible y el riesgo de incendios forestales de alta 
severidad), y en el centro y norte de Argentina esto comienza a ser una actividad incipiente (ej. 
Parque Nacional El Palmar (Policelli, Picca & Gómez Villafañe 2018)). Las quemas prescritas 
no solo disminuyen la posible propagación del fuego sino también en algunos lugares emiten 
menos gases de efecto invernadero que los incendios forestales (Russell-Smith et al. 2009), 
aunque esto último no se cumple en todos los sistemas (Bradstock et al. 2012a; Campbell, 
Harmon & Mitchell 2012). Pero en sistemas con retroalimentaciones positivas entre fuego y 
vegetación, y coexistencia de estados alternativos, una política de quemas prescritas puede ser 
contraproducente, por un lado porque áreas de bosques pueden hacer una transición a matorrales 
de manera irreversible no solo incrementado el riesgo de incendios sino también reduciendo el 
almacenamiento de carbono, y por otro porque las sucesivas quemas harían que los incendios 
cada vez sean más grandes y severos (Fig. 4.4 Capítulo 4).  
Aun así, la supresión de fuego en el contexto del cambio global es inviable desde un punto 
de vista económico y práctico en Argentina, especialmente si el número de igniciones 
aumentan. En este contexto, es necesario generar prácticas de manejo que permitan reducir el 
riesgo de propagación de incendios y a su vez mantener los bosques y matorrales en el paisaje, 
teniendo en cuenta las retroalimentaciones positivas entre el fuego y la vegetación. Estos dos 
tipos de vegetación con inflamabilidades contrastantes probablemente necesiten prácticas de 
manejo diferentes. En matorrales, donde las especies son multifuste y rebrotantes, el 
aprovechamiento leñero en áreas de interfaz urbano-matorral, así como en áreas de interfaz 
matorral-bosque para reducir la propagación hacia áreas de bosque, podría reducir el riesgo de 
incendios además de ser una actividad económica para la región (ver Goldenberg et al. 2018). 
La extracción de leña en estos sistemas rebrotantes puede no solo reducir la carga de 
combustible sino también cambiar las condiciones de humedad al generar individuos de un solo 
fuste con copas amplias y sotobosques más sombríos. Otra práctica posible es la restauración 
con especies de baja inflamabilidad que actúen como cortafuegos naturales en algunas 
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porciones del paisaje. Por ejemplo, Maytenus boaria es una especie de árbol pequeño con baja 
inflamabilidad a lo largo de toda la temporada de incendios (Kitzberger et. al datos no 
publicados). Para evaluar la efectividad de estos tratamientos es necesarios tener modelos 
espacialmente explícitos que permitan evaluar la potencial propagación del fuego en el paisaje, 
las áreas prioritarias para realizar los tratamientos y el porcentaje del paisaje que es necesario 
tratar (ej. Finney et al. 2007; Bradstock, Cary, et al. 2012).   
5.4 Perspectivas 
A pesar de todo el conocimiento sobre la ecología del fuego de los bosques y matorrales 
Patagónicos aún no son claros los mecanismos que regulan las retroalimentaciones positivas y 
la transición de estados a escala de paisaje, qué factores modulan la persistencia o cambio de 
un tipo de vegetación sobre otra a esa escala, y cuáles son sus umbrales críticos. En el contexto 
del cambio global es importante determinar qué áreas son susceptibles a incendios más severos 
y bajo qué condiciones climáticas para prever estas transiciones hacia estados más inflamables 
de vegetación que pueden inducir a regímenes de incendios más frecuentes, de mayores 
tamaños y más severos. Los resultados de esta tesis ayudarán a realizar modelos realistas de 
dinámica de vegetación post-incendio y de cambios en la inflamabilidad con el tiempo, y a 
determinar modelos de combustible específicos para Patagonia. El siguiente paso es por un lado 
testear si los distintos estados sucesionales de bosques y matorrales (quiebres en las curvas de 
inflamabilidad-edad) corresponden a comportamientos de fuego diferentes (ej. velocidad de 
propagación, calor liberado, severidad), y llevar los resultados a mapas y modelos de 
propagación de incendios y dinámica de vegetación espacialmente explícitos que permitan 
predecir los efectos de cambios en el régimen de incendios y el clima sobre la vegetación, y las 
posibles transiciones que pueden ocurrir en futuros incendios. A su vez, estudiar estas 
transiciones a escala de paisaje servirá para poder hacer propuestas de manejo a escalas 
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Apéndice 2.1 – Resumen de las distribuciones posteriores de los parámetros y variables 
latentes. 
Modelos ajustados a partir de la matriz de presencia/ausencia de cada especie por sitio.  
Matorrales y bosques juntos 
Tabla 2.1.1 Resumen de la distribución posterior de los parámetros por especie presente en sitios de 
matorral y bosque para el modelo ajustado a partir de la presencia/ausencia de las especies por sitio sin 
co-variables. 𝜃1 y 𝜃2 cuantifican como cada especie j se relaciona con esas variables latentes, y𝛽0 
controla por diferencias en abundancia entre especies. 
Especie Parámetros Mediana IC f 
Acaena pinnatifida β0 0.194 -0.765 ; 1.124 0.656 
Alstroemeria aurea β0 0.185 -0.754 ; 1.133 0.649 
Luma apiculata β0 -3.396 -6.362 ; -0.983 1 
Gevuina avellana β0 -3.947 -7.075 ; -1.334 1 
Berberis linearifolia β0 -3.377 -6.548 ; -0.93 0.999 
Boquila trifoliata β0 -2.442 -4.862 ; -0.347 0.997 
Berberis buxifolia β0 0.032 -1.495 ; 1.493 0.518 
Chusquea culeou β0 3.009 1.161 ; 5.514 1 
Gaultheria mucronata β0 0.08 -0.886 ; 1.142 0.561 
Austrocedrus chilensis β0 -0.539 -1.736 ; 0.565 0.825 
Nothofagus dombeyi β0 1.274 -0.941 ; 3.737 0.88 
Dasyphyllum diacanthoides β0 -2.702 -5.406 ; -0.445 0.997 
Discaria chacaye β0 -1.3 -2.873 ; 0.064 0.979 
Fragaria chiloensis β0 -2.782 -5.564 ; -0.618 0.999 
Galium sp. β0 -0.16 -1.559 ; 1.103 0.598 
Geranium magellanicum β0 -1.689 -3.875 ; -0.07 0.99 
Gramineas  β0 0.694 -0.524 ; 1.874 0.867 
Blechnum penna-marina β0 -0.263 -1.425 ; 0.902 0.679 
Schinus patagonicus β0 1.379 0.372 ; 2.384 0.997 
Maytenus boaria β0 -0.272 -1.266 ; 0.725 0.709 
Aristotelia chilensis β0 -0.49 -2.67 ; 1.546 0.694 
Maytenus chubutensis β0 -1.858 -4.52 ; 0.143 0.976 
Berberis darwinii β0 -1.333 -3.329 ; 0.268 0.959 
Mutisia spinosa β0 0.195 -0.806 ; 1.205 0.651 
Nothofagus antarctica β0 -0.691 -3.189 ; 1.593 0.734 
Osmorhiza chilensis β0 -0.428 -1.578 ; 0.636 0.782 
Lomatia hirsuta β0 -0.256 -1.316 ; 0.822 0.692 
Ribes cucullatum β0 -2.232 -4.371 ; -0.388 0.997 
Ribes magellanicum β0 0.125 -0.833 ; 1.076 0.599 
Rumex acetosella β0 -3.43 -6.221 ; -0.879 0.999 
Raukaua laetevirens β0 -1.506 -3.18 ; -0.075 0.99 
Vicia nigricans β1 0.485 -0.434 ; 1.447 0.841 
Acaena pinnatifida θ1 0.537 0 ; 1.573 1 
Alstroemeria aurea θ1 -0.129 -1.496 ; 1.635 0.57 
Luma apiculata θ1 -0.673 -5.728 ; 5.158 0.575 
Gevuina avellana θ1 -0.824 -6.015 ; 5.823 0.584 
Berberis linearifolia θ1 2.962 -4.062 ; 7.765 0.817 
Boquila trifoliata θ1 -1.476 -5.769 ; 5.068 0.669 
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Berberis buxifolia θ1 0.344 -3.836 ; 4.405 0.553 
Chusquea culeou θ1 2.886 -4.425 ; 7.249 0.811 
Gaultheria mucronata θ1 0.887 -0.955 ; 2.604 0.851 
Austrocedrus chilensis θ1 -0.101 -2.242 ; 2.711 0.526 
Nothofagus dombeyi θ1 0.215 -7.241 ; 8.341 0.52 
Dasyphyllum diacanthoides θ1 0.573 -5.282 ; 6.1 0.568 
Discaria chacaye θ1 0.25 -2.145 ; 2.554 0.585 
Fragaria chiloensis θ1 1.456 -3.749 ; 5.66 0.7 
Galium sp. θ1 -1.356 -4.261 ; 3.291 0.772 
Geranium magellanicum θ1 -1.382 -4.849 ; 3.525 0.768 
Gramineas  θ1 -0.356 -2.882 ; 2.444 0.59 
Blechnum penna-marina θ1 0.004 -2.503 ; 2.864 0.502 
Schinus patagonicus θ1 0.733 -0.91 ; 2.269 0.814 
Maytenus boaria θ1 -0.114 -1.627 ; 1.454 0.561 
Aristotelia chilensis θ1 -2.421 -7.661 ; 6.986 0.706 
Maytenus chubutensis θ1 3.12 -4.45 ; 7.748 0.802 
Berberis darwinii θ1 2.214 -2.652 ; 5.674 0.831 
Mutisia spinosa θ1 -0.332 -2.06 ; 1.533 0.646 
Nothofagus antarctica θ1 0.135 -7.304 ; 7.725 0.512 
Osmorhiza chilensis θ1 0.629 -1.457 ; 2.493 0.725 
Lomatia hirsuta θ1 -0.411 -2.323 ; 2.187 0.623 
Ribes cucullatum θ1 -0.597 -3.808 ; 3.128 0.621 
Ribes magellanicum θ1 0.564 -0.677 ; 1.833 0.829 
Rumex acetosella θ1 -1.781 -7.203 ; 4.672 0.693 
Raukaua laetevirens θ1 0.149 -2.34 ; 2.881 0.539 
Vicia nigricans θ1 -0.015 -1.334 ; 1.388 0.51 
Acaena pinnatifida θ2 0 0 ; 0 0 
Alstroemeria aurea θ2 0.412 0 ; 1.317 1 
Luma apiculata θ2 2.652 -3.728 ; 6.597 0.803 
Gevuina avellana θ2 3.161 -4.401 ; 7.224 0.808 
Berberis linearifolia θ2 1.962 -6.047 ; 7.184 0.689 
Boquila trifoliata θ2 2.285 -3.054 ; 6.464 0.796 
Berberis buxifolia θ2 -2.161 -5.091 ; 3.298 0.802 
Chusquea culeou θ2 -0.29 -5.184 ; 4.81 0.548 
Gaultheria mucronata θ2 0.323 -1.43 ; 1.917 0.649 
Austrocedrus chilensis θ2 1.414 -1.798 ; 3.023 0.828 
Nothofagus dombeyi θ2 4.836 -6.568 ; 9.985 0.818 
Dasyphyllum diacanthoides θ2 3.607 -4.948 ; 7.979 0.811 
Discaria chacaye θ2 -0.632 -2.668 ; 1.909 0.729 
Fragaria chiloensis θ2 -1.468 -4.975 ; 2.918 0.773 
Galium sp. θ2 0.537 -2.477 ; 3.342 0.653 
Geranium magellanicum θ2 0.452 -2.964 ; 3.76 0.615 
Gramineas  θ2 -1.206 -3.165 ; 2.717 0.757 
Blechnum penna-marina θ2 1.618 -2.035 ; 3.501 0.826 
Schinus patagonicus θ2 0.034 -1.21 ; 1.457 0.524 
Maytenus boaria θ2 0.135 -1.305 ; 1.411 0.587 
Aristotelia chilensis θ2 2.977 -4.061 ; 8.635 0.803 
Maytenus chubutensis θ2 -0.629 -5.511 ; 4.473 0.601 
Berberis darwini θ2 1.016 -3.775 ; 4.705 0.661 
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Mutisia spinosa θ2 -0.083 -1.742 ; 1.724 0.541 
Nothofagus antarctica θ2 -4.571 -9.427 ; 6.875 0.808 
Osmorhiza chilenis θ2 1.256 -1.853 ; 2.799 0.807 
Lomatia hirsuta θ2 0.851 -1.285 ; 2.36 0.785 
Ribes cucullatum θ2 -1.732 -4.573 ; 3.591 0.769 
Ribes magellanicum θ2 0.317 -0.944 ; 1.461 0.709 
Rumex acetosella θ2 -3.353 -7.917 ; 6.696 0.763 
Raukaua laetevirens θ2 1.381 -2.259 ; 3.488 0.81 
Vicia nigricans θ2 0.109 -1.002 ; 1.223 0.587 
NOTA: IC es el intervalo de credibilidad, f es la proporción de la posterior que es del mismo signo que 
la mediana. En negrita valores de f  > 0.95. 
Matorral 
Tabla 2.1.2 Resumen de la distribución posterior de los parámetros por especie presente en sitios de 
matorral para el modelo ajustado a partir de la presencia/ausencia de las especies por sitio sin co-
variables. 𝜃1 y 𝜃2 cuantifican como cada especie j se relaciona con esas variables latentes, y𝛽0 
controla por diferencias en abundancia entre especies. 
Especie Parámetro Mediana IC f 
Acaena pinnatifida β0 -0.827 -2.179 ; 0.652 0.878 
Alstroemeria aurea β0 -2.028 -4.185 ; -0.086 0.99 
Berberis buxifolia β0 2.923 0.565 ; 5.991 0.998 
Chusquea culeou β0 3.553 0.856 ; 6.673 0.997 
Gaultheria mucronata β0 -1.59 -3.932 ; 0.43 0.955 
Discaria chacaye β0 -2.28 -5.054 ; 0.095 0.975 
Fragaria chiloensis β0 -1.926 -4.218 ; 0.015 0.981 
Graminea β0 3.29 0.332 ; 6.638 0.988 
Schinus patagonicus β0 1.46 -0.697 ; 3.872 0.932 
Maitenus boaria β0 -2.03 -4.693 ; 0.369 0.968 
Maitenus chubutensis β0 -1.383 -3.338 ; 0.369 0.951 
Mutisia spinosa β0 -0.335 -1.865 ; 1.293 0.669 
Nothofagus antarctica β0 4.308 1.704 ; 7.459 1 
Ribes cucullatum β0 -1.179 -3.162 ; 0.745 0.891 
Ribes magellanicum β0 -1.408 -3.29 ; 0.281 0.959 
Rumex acetosella β0 -0.598 -2.84 ; 1.354 0.731 
Vicia nigricans β0 -0.713 -2.232 ; 0.871 0.823 
Acaena pinnatifida θ1 0.761 0 ; 2.307 1 
Alstroemeria aurea θ1 -0.067 -4.071 ; 4.167 0.512 
Berberis buxifolia θ1 -0.809 -5.214 ; 3.973 0.657 
Chusquea culeou θ1 2.415 -3.091 ; 7.113 0.814 
Gaultheria mucronata θ1 1.982 -1.926 ; 6.139 0.866 
Discaria chacaye θ1 -0.486 -6.42 ; 6.269 0.551 
Fragaria chiloensis θ1 1.827 -1.736 ; 5.781 0.856 
Graminea θ1 3.236 -4.371 ; 8.458 0.812 
Schinus patagonicus θ1 -0.508 -5.033 ; 4.09 0.596 
Maitenus boaria θ1 -2.261 -7.009 ; 2.679 0.852 
Maitenus chubutensis θ1 1.415 -1.746 ; 5.021 0.833 
Mutisia spinosa θ1 -0.421 -2.862 ; 2.542 0.626 
Nothofagus antarctica θ1 -0.872 -4.653 ; 2.472 0.702 
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Ribes cucullatum θ1 -1.4 -5.041 ; 2.862 0.768 
Ribes magellanicum θ1 0.706 -2.83 ; 4.183 0.659 
Rumex acetosella θ1 -1.477 -5.809 ; 3.855 0.716 
Vicia nigricans θ1 0.098 -2.573 ; 3.084 0.531 
Acaena pinnatifida θ2 0 0 ; 0 0 
Alstroemeria aurea θ2 1.657 0 ; 4.442 1 
Berberis buxifolia θ2 1.323 -2.445 ; 5.569 0.776 
Chusquea culeou θ2 1.918 -4.545 ; 6.67 0.726 
Gaultheria mucronata θ2 0.974 -3.656 ; 5.806 0.668 
Discaria chacaye θ2 2.956 -1.764 ; 7.71 0.905 
Fragaria chiloensis θ2 0.945 -3.794 ; 4.99 0.675 
Graminea θ2 -2.231 -7.735 ; 4.387 0.73 
Schinus patagonicus θ2 1.472 -1.745 ; 5.739 0.835 
Maitenus boaria θ2 0.042 -5.704 ; 6.045 0.505 
Maitenus chubutensis θ2 0.484 -3.372 ; 4.093 0.612 
Mutisia spinosa θ2 -0.829 -3.263 ; 2.107 0.728 
Nothofagus antarctica θ2 -0.16 -4.122 ; 3.938 0.536 
Ribes cucullatum θ2 -1.249 -5.261 ; 3.585 0.689 
Ribes magellanicum θ2 -0.986 -4.103 ; 2.006 0.777 
Rumex acetosella θ2 -1.752 -5.92 ; 4.3 0.742 
Vicia nigricans θ2 -0.896 -3.252 ; 1.505 0.788 
NOTA: IC es el intervalo de credibilidad, f es la proporción de la posterior que es del mismo signo que 
la mediana. En negrita valores de f  > 0.95. 
Tabla 2.1.3 Resumen de la distribución posterior de las variables latentes por sitio de matorral para el 
modelo ajustado a partir de la presencia/ausencia de las especies por sitio con co-variables. 
Especie Covariable Mediana IC f 
Acaena pinnatifida Longitud 0.284 -3.302 ; 3.819 0.565 
Alstroemeria aurea Longitud 0.708 -2.565 ; 4.453 0.663 
Berberis buxifolia Longitud -1.77 -5.392 ; 1.539 0.852 
Chusquea culeou Longitud 1.797 -2.03 ; 6.04 0.819 
Gaultheria mucronata Longitud -1.922 -5.686 ; 1.589 0.867 
Discaria chacaye Longitud 0.385 -2.288 ; 3.587 0.627 
Fragaria chiloensis Longitud -4.38 -8.418 ; 0.058 0.982 
Graminea Longitud -1.676 -5.738 ; 2.902 0.782 
Schinus patagonicus Longitud -1.691 -5.731 ; 2.082 0.813 
Maitenus boaria Longitud 1.383 -3.204 ; 5.867 0.727 
Maitenus chubutensis Longitud -1.495 -5.091 ; 2.253 0.793 
Mutisia spinosa Longitud 3.206 -0.505 ; 7.267 0.952 
Nothofagus antarctica Longitud -2.364 -6.897 ; 1.497 0.873 
Ribes cucullatum Longitud -0.006 -3.491 ; 3.69 0.502 
Ribes magellanicum Longitud 0.164 -2.897 ; 3.045 0.55 
Rumex acetosella Longitud -1.716 -5.323 ; 1.18 0.874 
Vicia nigricans Longitud -4.355 -7.997 ; -0.996 0.996 
Acaena pinnatifida Latitud -2.796 -6.346 ; 0.142 0.977 
Alstroemeria aurea Latitud -1.645 -4.534 ; 0.698 0.915 
Berberis buxifolia Latitud -0.877 -3.928 ; 2.17 0.718 
Chusquea culeou Latitud 0.372 -3.214 ; 3.899 0.584 
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Gaultheria mucronata Latitud 2.169 -0.834 ; 5.232 0.945 
Discaria chacaye Latitud 0.148 -2.102 ; 2.605 0.562 
Fragaria chiloensis Latitud 2.127 -1.238 ; 5.425 0.892 
Graminea Latitud 3.513 0.234 ; 7.057 0.98 
Schinus patagonicus Latitud -3.244 -7.02 ; -0.107 0.98 
Maitenus boaria Latitud -3.53 -7.166 ; -0.108 0.979 
Maitenus chubutensis Latitud 1.55 -1.243 ; 4.901 0.883 
Mutisia spinosa Latitud -1.675 -4.884 ; 1.632 0.858 
Nothofagus antarctica Latitud -0.953 -5.021 ; 2.678 0.686 
Ribes cucullatum Latitud 0.21 -2.491 ; 3.551 0.56 
Ribes magellanicum Latitud 0.626 -1.748 ; 3.448 0.729 
Rumex acetosella Latitud -1.316 -4.277 ; 0.955 0.891 
Vicia nigricans Latitud 1.538 -1.182 ; 4.289 0.887 
Acaena pinnatifida Altitud 1.198 -1.683 ; 4.512 0.787 
Alstroemeria aurea Altitud 2.12 -0.213 ; 4.826 0.977 
Berberis buxifolia Altitud 3.554 0.175 ; 7.21 0.985 
Chusquea culeou Altitud -1.638 -5.209 ; 2.238 0.814 
Gaultheria mucronata Altitud 0.771 -2.348 ; 3.916 0.697 
Discaria chacaye Altitud -0.767 -3.637 ; 1.146 0.793 
Fragaria chiloensis Altitud 0.626 -2.664 ; 3.491 0.651 
Graminea Altitud -2.837 -6.293 ; 0.145 0.976 
Schinus patagonicus Altitud 3.947 0.643 ; 7.391 0.993 
Maitenus boaria Altitud 1.156 -2.22 ; 4.799 0.745 
Maitenus chubutensis Altitud -0.804 -3.984 ; 1.652 0.737 
Mutisia spinosa Altitud -1.454 -4.564 ; 1.528 0.855 
Nothofagus antarctica Altitud 1.389 -2.201 ; 4.853 0.793 
Ribes cucullatum Altitud -0.147 -2.944 ; 2.52 0.55 
Ribes magellanicum Altitud -0.123 -2.459 ; 2.026 0.558 
Rumex acetosella Altitud 1.672 -0.752 ; 4.422 0.927 
Vicia nigricans Altitud 1.656 -1.066 ; 4.476 0.903 
Acaena pinnatifida TDI 1.886 -0.499 ; 5.317 0.946 
Alstroemeria aurea TDI -2.606 -6.134 ; 0.277 0.972 
Berberis buxifolia TDI 3.265 0.142 ; 7.212 0.984 
Chusquea culeou TDI 2.366 -1.152 ; 6.317 0.914 
Gaultheria mucronata TDI 0.766 -1.269 ; 3.386 0.79 
Discaria chacaye TDI -0.13 -1.845 ; 1.377 0.593 
Fragaria chiloensis TDI 0.28 -2.115 ; 2.875 0.598 
Graminea TDI -0.576 -3.223 ; 1.843 0.7 
Schinus patagonicus TDI 1.387 -0.963 ; 3.997 0.888 
Maitenus boaria TDI 3.043 0.408 ; 6.12 0.994 
Maitenus chubutensis TDI 1.572 -0.3 ; 4.406 0.964 
Mutisia spinosa TDI 0.253 -2.194 ; 2.899 0.595 
Nothofagus antarctica TDI 1.398 -1.787 ; 5.357 0.802 
Ribes cucullatum TDI 0.509 -1.603 ; 2.899 0.731 
Ribes magellanicum TDI -0.044 -1.604 ; 1.625 0.531 
Rumex acetosella TDI -1.613 -4.213 ; 0.421 0.956 
NOTA: IC es el intervalo de credibilidad, f es la proporción de la posterior que es del mismo signo que 




Tabla 2.1.4 Resumen de la distribución posterior de los parámetros por especie presente en sitios de 
bosque para el modelo ajustado a partir de la presencia/ausencia de las especies por sitio sin co-
variables. 𝜃1 y 𝜃2 cuantifican como cada especie j se relaciona con esas variables latentes, y𝛽0 
controla por diferencias en abundancia entre especies. 
Especie Parámetro Mediana IC f 
Acaena pinnatifida β0 -0.42 -1.74 ; 0.809 0.745 
Alstroemeria aurea β0 -0.04 -2.018 ; 1.946 0.516 
Luma apiculata β0 -1.62 -3.853 ; 0.473 0.948 
Gevuina avellana β0 -1.988 -4.712 ; 0.428 0.961 
Berberis linearifolia β0 -2.676 -5.997 ; -0.083 0.983 
Boquila trifoliata β0 -0.941 -3.418 ; 1.113 0.822 
Chusquea culeou β0 2.36 -0.175 ; 5.352 0.973 
Gaultheria mucronata β0 -0.663 -2.669 ; 1.031 0.778 
Austrocedrus chilensis β0 0.068 -1.222 ; 1.405 0.54 
Nothofagus dombeyi β0 5.353 2.235 ; 9.099 1 
Dasyphyllum diacanthoides β0 -0.33 -2.248 ; 1.472 0.647 
Galium sp β0 -0.087 -2.379 ; 2.147 0.532 
Geranium magellanicum β0 -2.078 -4.702 ; 0.147 0.978 
Gramineas β0 -1.722 -4.513 ; 0.6 0.934 
Blechnum penna-marina β0 0.622 -0.816 ; 2.122 0.811 
Schinus patagonicus β0 0.652 -0.63 ; 1.984 0.839 
Maytenus boaria β0 -0.896 -2.213 ; 0.419 0.911 
Aristotelia chilensis β0 2.052 -0.224 ; 4.895 0.967 
Berberis darwinii β0 -1.461 -3.984 ; 0.737 0.921 
Mutisia spinosa β0 -0.669 -2.079 ; 0.627 0.846 
Osmorhiza chilensis β0 0.109 -1.095 ; 1.335 0.568 
Lomatia hirsuta β0 -0.203 -1.903 ; 1.274 0.604 
Ribes magellanicum β0 -0.263 -1.689 ; 1.198 0.641 
Raukaua laetevirens β0 -0.812 -2.307 ; 0.462 0.892 
Vicia nigricans β0 -0.138 -2.51 ; 2.258 0.554 
Acaena pinnatifida θ1 0.813 0 ; 2.263 1 
Alstroemeria aurea θ1 1.545 -4.339 ; 6.234 0.709 
Luma apiculata θ1 -2.475 -6.855 ; 2.799 0.865 
Gevuina avellana θ1 -3.246 -8.504 ; 2.848 0.879 
Berberis linearifolia θ1 2.618 -3.407 ; 7.724 0.797 
Boquila trifoliata θ1 -2.59 -7.093 ; 2.025 0.903 
Chusquea culeou θ1 3.446 -1.654 ; 8.362 0.906 
Gaultheria mucronata θ1 0.011 -4.383 ; 4.351 0.502 
Austrocedrus chilensis θ1 -0.543 -2.627 ; 1.536 0.724 
Nothofagus dombeyi θ1 0.364 -3.498 ; 4.187 0.583 
Dasyphyllum diacanthoides θ1 -1.743 -5.974 ; 3.753 0.774 
Galium sp θ1 -0.262 -6.564 ; 5.694 0.533 
Geranium magellanicum θ1 0.359 -5.599 ; 5.393 0.548 
Gramineas θ1 1.124 -6.41 ; 6.96 0.611 
Blechnum penna-marina θ1 -0.935 -3.448 ; 1.672 0.808 
Schinus patagonicus θ1 0.868 -0.84 ; 2.774 0.847 
Maytenus boaria θ1 0.275 -1.687 ; 2.069 0.622 
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Aristotelia chilensis θ1 -2.232 -6.927 ; 2.649 0.832 
Berberis darwinii θ1 2.569 -1.233 ; 6.595 0.903 
Mutisia spinosa θ1 -0.124 -2.134 ; 1.86 0.55 
Osmorhiza chilensis θ1 0.505 -1.097 ; 2.008 0.744 
Lomatia hirsuta θ1 -1.252 -4.893 ; 2.049 0.81 
Ribes magellanicum θ1 1.264 -0.697 ; 3.486 0.902 
Raukaua laetevirens θ1 -0.232 -2.475 ; 2.099 0.589 
Vicia nigricans θ1 2.45 -5.247 ; 7.968 0.745 
Acaena pinnatifida θ2 0 0 ; 0 0 
Alstroemeria aurea θ2 2.258 0 ; 5.656 1 
Luma apiculata θ2 -0.892 -5.946 ; 4.236 0.63 
Gevuina avellana θ2 -0.958 -6.904 ; 5.217 0.607 
Berberis linearifolia θ2 -3.245 -8.005 ; 4.5 0.819 
Boquila trifoliata θ2 0.319 -5.746 ; 5.723 0.539 
Chusquea culeou θ2 -2.625 -8.009 ; 5.35 0.749 
Gaultheria mucronata θ2 -2.191 -5.708 ; 0.977 0.925 
Austrocedrus chilensis θ2 0.163 -2.256 ; 2.428 0.556 
Nothofagus dombeyi θ2 -0.475 -4.025 ; 3.283 0.613 
Dasyphyllum diacanthoides θ2 -1.66 -5.928 ; 2.316 0.808 
Galium sp θ2 3.37 -1.937 ; 8.535 0.907 
Geranium magellanicum θ2 2.633 -1.738 ; 7.113 0.91 
Gramineas θ2 3.438 -1.38 ; 7.994 0.938 
Blechnum penna-marina θ2 -0.117 -3.078 ; 2.715 0.531 
Schinus patagonicus θ2 -0.28 -1.984 ; 1.731 0.63 
Maytenus boaria θ2 0.4 -1.227 ; 2.034 0.697 
Aristotelia chilensis θ2 2.365 -4.889 ; 7.341 0.75 
Berberis darwinii θ2 -1.899 -5.923 ; 3.969 0.76 
Mutisia spinosa θ2 0.449 -1.647 ; 2.525 0.679 
Osmorhiza chilensis θ2 -0.299 -1.781 ; 1.069 0.675 
Lomatia hirsuta θ2 -0.554 -4.129 ; 2.882 0.632 
Ribes magellanicum θ2 -0.512 -2.571 ; 1.941 0.68 
Raukaua laetevirens θ2 -0.584 -2.719 ; 1.41 0.732 
Vicia nigricans θ2 2.785 -1.259 ; 7.823 0.918 
NOTA: IC es el intervalo de credibilidad, f es la proporción de la posterior que es del mismo signo que 
la mediana. En negrita valores de f  > 0.95. 
Tabla 2.1.5. Efecto de las co-variables en la presencia/ausencia de las especies presentes en sitios de 
bosque.  
Especie  Covariable Mediana IC f 
Acaena pinnatifida Longitud -0.525 -2.862 ; 1.527 0.72 
Alstroemeria aurea Longitud 5.092 1.566 ; 9.233 0.998 
Luma apiculata Longitud -1.919 -5.671 ; 1.335 0.89 
Gevuina avellana Longitud -0.009 -2.976 ; 2.731 0.503 
Berberis linearifolia Longitud -1.566 -4.799 ; 0.999 0.885 
Boquila trifoliata Longitud -0.812 -3.547 ; 1.521 0.757 
Chusquea culeou Longitud -1.537 -4.349 ; 0.886 0.909 
Gaultheria mucronata Longitud -2.696 -5.57 ; -0.361 0.995 
Austrocedrus chilensis Longitud 2.408 -0.417 ; 5.621 0.958 
Nothofagus dombeyi Longitud -0.32 -3.482 ; 3.178 0.578 
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Dasyphyllum diacanthoides Longitud -4.201 -7.976 ; -0.912 0.996 
Galium sp Longitud 2.876 0.072 ; 5.705 0.987 
Geranium magellanicum Longitud 2.207 -0.147 ; 5.129 0.968 
Gramineas Longitud 3.436 0.332 ; 7.05 0.992 
Blechnum penna-marina Longitud -0.065 -3.098 ; 2.876 0.518 
Schinus patagonicus Longitud 2.623 -0.207 ; 5.999 0.972 
Maytenus boaria Longitud 3.417 0.893 ; 6.723 0.999 
Aristotelia chilensis Longitud 1.28 -1.163 ; 3.953 0.882 
Berberis darwinii Longitud -1.859 -5.213 ; 1.104 0.908 
Mutisia spinosa Longitud 1.587 -0.446 ; 4.225 0.94 
Osmorhiza chilensis Longitud -0.711 -3.402 ; 1.906 0.726 
Lomatia hirsuta Longitud -0.855 -3.01 ; 1.034 0.836 
Ribes magellanicum Longitud -0.859 -2.352 ; 0.487 0.918 
Raukaua laetevirens Longitud -1.288 -4.117 ; 1.312 0.864 
Vicia nigricans Longitud 0.424 -2.112 ; 2.999 0.641 
Acaena pinnatifida Latitud -0.111 -3.206 ; 3.254 0.529 
Alstroemeria aurea Latitud -1.367 -5.861 ; 3.149 0.721 
Luma apiculata Latitud -2.679 -6.96 ; 0.994 0.918 
Gevuina avellana Latitud 0.201 -3.824 ; 4.004 0.542 
Berberis linearifolia Latitud -0.347 -3.575 ; 2.887 0.589 
Boquila trifoliata Latitud 0.295 -3.504 ; 3.678 0.569 
Chusquea culeou Latitud 0.921 -2.818 ; 4.7 0.692 
Gaultheria mucronata Latitud 3.371 0.723 ; 6.404 0.999 
Austrocedrus chilensis Latitud -1.849 -5.995 ; 1.973 0.838 
Nothofagus dombeyi Latitud -0.142 -4.235 ; 3.933 0.528 
Dasyphyllum diacanthoides Latitud -0.716 -4.776 ; 2.561 0.655 
Galium sp Latitud -4.531 -8.535 ; -1.092 0.996 
Geranium magellanicum Latitud -1.063 -5.447 ; 2.749 0.705 
Gramineas Latitud -0.951 -5.576 ; 3.304 0.667 
Blechnum penna-marina Latitud -4.735 -9.45 ; -0.574 0.99 
Schinus patagonicus Latitud 0.781 -3.034 ; 4.765 0.656 
Maytenus boaria Latitud -0.216 -4.473 ; 3.891 0.538 
Aristotelia chilensis Latitud -0.39 -3.841 ; 2.018 0.615 
Berberis darwinii Latitud 0.765 -2.649 ; 4.885 0.664 
Mutisia spinosa Latitud -2.111 -5.579 ; 0.813 0.924 
Osmorhiza chilensis Latitud -0.262 -4.176 ; 3.198 0.559 
Lomatia hirsuta Latitud 2.993 0.51 ; 5.885 0.993 
Ribes magellanicum Latitud -2.334 -5.166 ; -0.009 0.978 
Raukaua laetevirens Latitud -0.667 -4.084 ; 2.391 0.677 
Vicia nigricans Latitud -3.728 -7.274 ; -0.586 0.992 
Acaena pinnatifida Altitud 0.247 -2.939 ; 3.27 0.569 
Alstroemeria aurea Altitud -0.159 -3.807 ; 3.386 0.536 
Luma apiculata Altitud -1.089 -4.92 ; 2.565 0.721 
Gevuina avellana Altitud -4.652 -8.449 ; -1.2 0.997 
Berberis linearifolia Altitud 1.796 -1.741 ; 5.65 0.846 
Boquila trifoliata Altitud -5.886 -9.86 ; -2.235 1 
Chusquea culeou Altitud 2.899 -0.06 ; 6.225 0.976 
Gaultheria mucronata Altitud -3.089 -5.818 ; -0.459 0.997 
Austrocedrus chilensis Altitud -1.956 -5.883 ; 1.407 0.869 
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Nothofagus dombeyi Altitud 0.406 -4.034 ; 4.529 0.574 
Dasyphyllum diacanthoides Altitud -1.857 -5.739 ; 1.591 0.854 
Galium sp Altitud 0.371 -2.967 ; 3.051 0.605 
Geranium magellanicum Altitud -1.242 -4.765 ; 1.915 0.779 
Gramineas Altitud -1.054 -4.701 ; 2.546 0.726 
Blechnum penna-marina Altitud -2.996 -7.782 ; 1.04 0.919 
Schinus patagonicus Altitud 0.926 -2.715 ; 4.557 0.696 
Maytenus boaria Altitud -0.298 -3.789 ; 3.126 0.572 
Aristotelia chilensis Altitud -2.673 -6.652 ; 0.803 0.937 
Berberis darwinii Altitud 3.255 -0.72 ; 7.485 0.948 
Mutisia spinosa Altitud 1.069 -1.834 ; 4.298 0.774 
Osmorhiza chilensis Altitud -2.203 -5.826 ; 0.985 0.917 
Lomatia hirsuta Altitud -4.927 -8.098 ; -2.074 1 
Ribes magellanicum Altitud 3.96 1.197 ; 7.248 0.999 
Raukaua laetevirens Altitud 1.221 -1.977 ; 4.584 0.794 
Vicia nigricans Altitud 3.264 0.089 ; 6.911 0.978 
Acaena pinnatifida TDI -2.41 -5.465 ; 0.013 0.987 
Alstroemeria aurea TDI -1.457 -4.782 ; 1.214 0.859 
Luma apiculata TDI -0.264 -3.8 ; 2.952 0.564 
Gevuina avellana TDI 0.995 -2.306 ; 4.088 0.739 
Berberis linearifolia TDI 5.041 1.769 ; 8.88 1 
Boquila trifoliata TDI -0.179 -3.789 ; 3.173 0.539 
Chusquea culeou TDI 2.937 -0.583 ; 6.646 0.96 
Gaultheria mucronata TDI 1.255 -0.12 ; 3.08 0.975 
Austrocedrus chilensis TDI -1.368 -4.532 ; 1.231 0.852 
Nothofagus dombeyi TDI -0.006 -3.234 ; 3.549 0.499 
Dasyphyllum diacanthoides TDI 0.701 -1.957 ; 3.465 0.714 
Galium sp TDI -0.686 -3.574 ; 1.752 0.715 
Geranium magellanicum TDI -3.854 -7.646 ; -0.355 0.987 
Gramineas TDI -2.017 -5.764 ; 1.274 0.885 
Blechnum penna-marina TDI 1.509 -1.312 ; 4.452 0.87 
Schinus patagonicus TDI 0.093 -2.961 ; 3.035 0.526 
Maytenus boaria TDI 0.014 -2.565 ; 2.233 0.494 
Aristotelia chilensis TDI -3.452 -7.253 ; -0.649 0.999 
Berberis darwini TDI 0.254 -3.24 ; 3.565 0.563 
Mutisia spinosa TDI -2.972 -6.702 ; 0.207 0.979 
Osmorhiza chilensis TDI 1.731 -1.006 ; 4.957 0.904 
Lomatia hirsuta TDI -1.999 -5.131 ; 0.473 0.955 
Ribes magellanicum TDI -1.093 -3.561 ; 0.646 0.916 
Raukaua laetevirens TDI -1.653 -4.909 ; 1.216 0.893 
Vicia nigricans TDI -2.955 -6.462 ; -0.15 0.987 
NOTA: IC es el intervalo de credibilidad, f es la proporción de la posterior que es del mismo signo que 






Modelos ajustados a partir de la matriz de abundancia de cada especie por sitio.  
Matorrales y bosques juntos 
Tabla 2.1.6 Resumen de la distribución posterior de los parámetros por especie presente en sitios de 
matorral y bosque para el modelo ajustado a partir de la abundancia de las especies por sitio sin co-
variables. 𝜃1 y 𝜃2 cuantifican como cada especie j se relaciona con esas variables latentes, y𝛽0 
controla por diferencias en abundancia entre especies. 
Especie Parámetros Mediana IC f 
Acaena pinnatifida β0 0.344 -0.87 ; 1.628 0.72 
Alstroemeria aurea β0 0.712 -0.581 ; 2.15 0.867 
Luma apiculata β0 -3.503 -6.902 ; 0.242 0.969 
Gevuina avellana β0 -2.264 -5.75 ; 1.085 0.909 
Berberis linearifolia β0 -3.228 -7.026 ; 0.52 0.959 
Boquila trifoliata β0 -2.408 -5.241 ; 0.344 0.96 
Berberis buxifolia β0 -0.23 -1.813 ; 1.119 0.626 
Chusquea culeou β0 3.835 2.584 ; 4.863 1 
Gaultheria mucronata β0 0.486 -1.127 ; 2.292 0.733 
Austrocedrus chilensis β0 -0.99 -2.948 ; 0.831 0.867 
Nothofagus dombeyi β0 0.671 -0.936 ; 2.123 0.8 
Dasyphyllum diacanthoides β0 -1.945 -5.268 ; 0.926 0.898 
Discaria chacaye β0 -2.269 -5.158 ; 0.336 0.963 
Fragaria chiloensis β0 -2.855 -5.744 ; -0.465 0.987 
Galium sp. β0 -1.16 -3.01 ; 0.529 0.914 
Geranium magellanicum β0 -2.767 -5.352 ; -0.433 0.989 
Gramineas  β0 1.027 -0.528 ; 2.527 0.9 
Blechnum penna-marina β0 0.067 -1.625 ; 1.695 0.538 
Schinus patagonicus β0 1.161 -0.075 ; 2.26 0.966 
Maytenus boaria β0 -0.722 -2.605 ; 1.19 0.783 
Aristotelia chilensis β0 -1.153 -3.274 ; 0.764 0.882 
Maytenus chubutensis β0 -0.204 -2.774 ; 1.871 0.582 
Berberis darwinii β0 -1.291 -4.072 ; 1.272 0.849 
Mutisia spinosa β0 1.734 0.163 ; 3.335 0.989 
Nothofagus antarctica β0 0.06 -1.978 ; 1.645 0.528 
Osmorhiza chilenis β0 -0.424 -2.499 ; 1.541 0.666 
Lomatia hirsuta β0 0.497 -1.361 ; 2.382 0.722 
Ribes cucullatum β0 -2.541 -5.628 ; 0.452 0.963 
Ribes magellanicum β0 1.233 -0.246 ; 2.791 0.96 
Rumex acetosella β0 -2.831 -5.729 ; -0.195 0.982 
Raukaua laetevirens β0 -2.628 -5.807 ; 0.375 0.96 
Vicia nigricans β0 1.187 0.012 ; 2.349 0.98 
Acaena pinnatifida θ1 1.431 0.06 ; 2.774 1 
Alstroemeria aurea θ1 0.333 -1.421 ; 2.324 0.641 
Luma apiculata θ1 -3.635 -7.015 ; 0.318 0.968 
Gevuina avellana θ1 -3.755 -7.575 ; 0.307 0.963 
Berberis linearifolia θ1 -2.219 -6.255 ; 2.433 0.836 
Boquila trifoliata θ1 -3.491 -6.747 ; 0.48 0.958 
Berberis buxifolia θ1 3.273 1.541 ; 5.025 0.999 
Chusquea culeou θ1 0.269 -1.399 ; 2.05 0.633 
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Gaultheria mucronata θ1 0.64 -1.445 ; 3.056 0.729 
Austrocedrus chilensis θ1 -2.333 -4.579 ; -0.114 0.98 
Nothofagus dombeyi θ1 -2.883 -4.772 ; -1.112 0.997 
Dasyphyllum diacanthoides θ1 -4.071 -7.153 ; -1.054 0.995 
Discaria chacaye θ1 2.645 -0.371 ; 6.162 0.957 
Fragaria chiloensis θ1 2.795 0.149 ; 5.993 0.978 
Galium sp. θ1 -0.291 -3.271 ; 2.943 0.576 
Geranium magellanicum θ1 -0.795 -4.282 ; 3.06 0.675 
Gramineas  θ1 2.173 -0.06 ; 4.321 0.973 
Blechnum penna-marina θ1 -1.997 -4.149 ; 0.258 0.95 
Schinus patagonicus θ1 0.934 -0.611 ; 2.617 0.868 
Maytenus boaria θ1 0.176 -2.153 ; 2.469 0.564 
Aristotelia chilensis θ1 -3.51 -5.974 ; -0.195 0.978 
Maytenus chubutensis θ1 1.149 -1.783 ; 4.666 0.782 
Berberis darwinii θ1 -0.413 -4.004 ; 3.124 0.606 
Mutisia spinosa θ1 0.605 -1.474 ; 2.746 0.728 
Nothofagus antarctica θ1 4.541 2.164 ; 6.433 1 
Osmorhiza chilenis θ1 -2.651 -5.276 ; -0.328 0.982 
Lomatia hirsuta θ1 -1.047 -3.591 ; 1.291 0.841 
Ribes cucullatum θ1 3.001 0.116 ; 6.332 0.979 
Ribes magellanicum θ1 0.484 -1.448 ; 2.396 0.701 
Rumex acetosella θ1 3.939 0.904 ; 7.304 0.988 
Raukaua laetevirens θ1 -2.689 -6.144 ; 0.536 0.954 
Vicia nigricans θ1 -0.003 -1.647 ; 1.606 0.501 
Acaena pinnatifida θ2 0 0 ; 0 0 
Alstroemeria aurea θ2 1.078 0.001 ; 2.604 1 
Luma apiculata θ2 1.647 -3.358 ; 6.061 0.738 
Gevuina avellana θ2 2.151 -3.257 ; 6.947 0.78 
Berberis linearifolia θ2 -3.195 -7.306 ; 1.06 0.921 
Boquila trifoliata θ2 2.48 -2.004 ; 6.83 0.859 
Berberis buxifolia θ2 0.765 -2.007 ; 3.226 0.697 
Chusquea culeou θ2 -1.166 -2.88 ; 0.532 0.923 
Gaultheria mucronata θ2 -1.129 -3.907 ; 1.424 0.822 
Austrocedrus chilensis θ2 0.319 -2.959 ; 3.286 0.583 
Nothofagus dombeyi θ2 -0.3 -3.317 ; 2.757 0.578 
Dasyphyllum diacanthoides θ2 -0.455 -4.988 ; 4.121 0.59 
Discaria chacaye θ2 -0.62 -4.347 ; 3.614 0.625 
Fragaria chiloensis θ2 0.069 -3.558 ; 3.67 0.516 
Galium sp. θ2 2.87 0.57 ; 5.38 0.995 
Geranium magellanicum θ2 2.309 -1.21 ; 5.936 0.912 
Gramineas  θ2 1.602 -0.331 ; 3.865 0.948 
Blechnum penna-marina θ2 1.357 -1.72 ; 3.996 0.813 
Schinus patagonicus θ2 -1.081 -2.411 ; 0.299 0.928 
Maytenus boaria θ2 -1.212 -3.457 ; 1.035 0.874 
Aristotelia chilensis θ2 2.156 -1.499 ; 5.8 0.859 
Maytenus chubutensis θ2 -2.502 -5.605 ; 0.545 0.964 
Berberis darwinii θ2 -2.953 -6.322 ; 0.464 0.959 
Mutisia spinosa θ2 0.202 -2.863 ; 3.37 0.551 
Nothofagus antarctica θ2 -0.118 -3.669 ; 3.252 0.524 
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Osmorhiza chilensis θ2 -0.467 -3.918 ; 3.129 0.61 
Lomatia hirsuta θ2 0.032 -3.341 ; 3.389 0.508 
Ribes cucullatum θ2 -0.233 -4.257 ; 3.682 0.548 
Ribes magellanicum θ2 -0.457 -2.672 ; 1.731 0.671 
Rumex acetosella θ2 2.128 -2.325 ; 5.994 0.818 
Raukaua laetevirens θ2 0.628 -3.44 ; 4.865 0.617 
Vicia nigricans θ2 -0.246 -1.918 ; 1.504 0.614 
Acaena pinnatifida Dispersión 3.35 0.864 ; 7.706 1 
Alstroemeria aurea Dispersión 4.798 1.249 ; 11.479 1 
Luma apiculata Dispersión 7.764 0.013 ; 25.287 1 
Gevuina avellana Dispersión 14.671 3.768 ; 29.204 1 
Berberis linearifolia Dispersión 8.325 0.019 ; 26.382 1 
Boquila trifoliata Dispersión 5.766 0.036 ; 19.051 1 
Berberis buxifolia Dispersión 0.225 0 ; 0.965 1 
Chusquea culeou Dispersión 2.361 1.072 ; 4.023 1 
Gaultheria mucronata Dispersión 6.392 1.514 ; 14.372 1 
Austrocedrus chilensis Dispersión 3.885 0.353 ; 11.336 1 
Nothofagus dombeyi Dispersión 0.878 0.003 ; 2.22 1 
Dasyphyllum diacanthoides Dispersión 6.629 0.01 ; 19.829 1 
Discaria chacaye Dispersión 8.576 0.96 ; 25.283 1 
Fragaria chiloensis Dispersión 4.102 0.006 ; 19.544 1 
Galium sp. Dispersión 1.285 0 ; 4.695 1 
Geranium magellanicum Dispersión 4.115 0 ; 21.347 1 
Gramineas  Dispersión 1.423 0.017 ; 3.258 1 
Blechnum penna-marina Dispersión 3.62 0.558 ; 9.455 1 
Schinus patagonicus Dispersión 0.915 0.001 ; 2.16 1 
Maytenus boaria Dispersión 5.258 0.031 ; 17.271 1 
Aristotelia chilensis Dispersión 0.824 0 ; 2.891 1 
Maytenus chubutensis Dispersión 8.16 1.19 ; 20.365 1 
Berberis darwinii Dispersión 5.297 0.001 ; 20.717 1 
Mutisia spinosa Dispersión 8.053 3.198 ; 17.08 1 
Nothofagus antarctica Dispersión 0.291 0 ; 1.266 1 
Osmorhiza chilensis Dispersión 7.101 1.907 ; 17.447 1 
Lomatia hirsuta Dispersión 10.033 2.704 ; 23.254 1 
Ribes cucullatum Dispersión 8.202 0.403 ; 24.807 1 
Ribes magellanicum Dispersión 7.479 2.501 ; 16.283 1 
Rumex acetosella Dispersión 3.902 0.005 ; 15.001 1 
Raukaua laetevirens Dispersión 9.797 0.001 ; 26.092 1 
Vicia nigricans Dispersión 3.834 1.174 ; 8.083 1 
NOTA: IC es el intervalo de credibilidad, f es la proporción de la posterior que es del mismo signo que 









Tabla 2.1.7 Resumen de la distribución posterior de los parámetros por especie presente en sitios de 
matorral para el modelo ajustado a partir de la abundancia de las especies por sitio sin co-variables. 𝜃1 
y 𝜃2 cuantifican como cada especie j se relaciona con esas variables latentes, y𝛽0 controla por 
diferencias en abundancia entre especies. 
Especie Parámetro Mediana IC f 
Acaena pinnatifida β0 0.383 -1.442 ; 2.447 0.657 
Alstroemeria aurea β0 -0.417 -2.982 ; 2.855 0.625 
Berberis buxifolia β0 1.39 0.168 ; 2.577 0.985 
Chusquea culeou β0 2.571 1.046 ; 4.16 0.999 
Gaultheria sp. β0 -0.683 -2.953 ; 1.951 0.719 
Discaria chacaye β0 -1.003 -3.501 ; 1.758 0.781 
Fragariachiloensis β0 -1.717 -3.865 ; 0.936 0.919 
Graminea β0 1.016 -0.684 ; 2.53 0.882 
Schinus patagonicus β0 0.62 -1.088 ; 2.305 0.767 
Maitenus boaria β0 -2.476 -5.945 ; 0.98 0.919 
Maitenus chubutensis β0 0.028 -2.649 ; 2.542 0.509 
Mutisia spinosa β0 1.326 -0.84 ; 4.335 0.875 
Nothofagus antarctica β0 3.094 1.938 ; 4.225 1 
Ribes cucullatum β0 -1.213 -3.749 ; 1.6 0.828 
Ribes magellanicum β0 -0.007 -2.789 ; 2.575 0.503 
Rumex acetosella β0 -0.557 -3.264 ; 2.165 0.661 
Vicia nigricans β0 0.2 -2.106 ; 2.644 0.57 
Acaena pinnatifida θ1 1.03 0 ; 3.417 1 
Alstroemeria aurea θ1 0.156 -4.672 ; 5.012 0.528 
Berberis buxifolia θ1 0.253 -1.718 ; 2.134 0.601 
Chusquea culeou θ1 -0.291 -2.972 ; 2.496 0.569 
Gaultheria sp. θ1 0.006 -4.422 ; 4.143 0.501 
Discaria chacaye θ1 -0.107 -4.713 ; 4.616 0.519 
Fragariachiloensis θ1 0.201 -3.956 ; 4.159 0.537 
Graminea θ1 -0.105 -3.193 ; 3.316 0.519 
Schinus patagonicus θ1 0.062 -3.566 ; 4.136 0.511 
Maitenus boaria θ1 0.12 -6.188 ; 5.769 0.512 
Maitenus chubutensis θ1 0.062 -4.103 ; 4.389 0.511 
Mutisia spinosa θ1 -0.173 -4.122 ; 3.806 0.536 
Nothofagus antarctica θ1 0.108 -1.716 ; 1.784 0.547 
Ribes cucullatum θ1 0.537 -4.405 ; 4.772 0.584 
Ribes magellanicum θ1 -0.32 -5.104 ; 4.121 0.558 
Rumex acetosella θ1 0.716 -4.352 ; 5.204 0.607 
Vicia nigricans θ1 -0.051 -3.744 ; 3.47 0.51 
Acaena pinnatifida θ2 0 0 ; 0 0 
Alstroemeria aurea θ2 1.548 0.001 ; 4.825 1 
Berberis buxifolia θ2 0.19 -1.776 ; 2.097 0.576 
Chusquea culeou θ2 0.09 -2.35 ; 2.992 0.529 
Gaultheria sp. θ2 0.035 -4.066 ; 4.456 0.505 
Discaria chacaye θ2 0.364 -4.105 ; 4.7 0.569 
Fragaria chiloensis θ2 -0.15 -4.34 ; 3.588 0.535 
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Graminea θ2 -0.385 -3.219 ; 2.929 0.577 
Schinus patagonicus θ2 0.7 -3.276 ; 4.013 0.614 
Maitenus boaria θ2 0.717 -5.587 ; 5.943 0.571 
Maitenus chubutensis θ2 -0.027 -4.446 ; 3.982 0.506 
Mutisia spinosa θ2 0.11 -3.914 ; 4.344 0.52 
Nothofagus antarctica θ2 0.153 -1.465 ; 1.832 0.576 
Ribes cucullatum θ2 0.262 -4.488 ; 4.59 0.546 
Ribes magellanicum θ2 -0.186 -4.664 ; 4.485 0.529 
Rumex acetosella θ2 -0.005 -4.548 ; 5.338 0.501 
Vicia nigricans θ2 -0.044 -3.845 ; 3.862 0.51 
Acaena pinnatifida Dispersion 6.171 1.081 ; 16.568 1 
Alstroemeria aurea Dispersion 13.911 3.527 ; 28.669 1 
Berberis buxifolia Dispersion 0.2 0 ; 0.867 1 
Chusquea culeou Dispersion 0.86 0.001 ; 2.567 1 
Gaultheria sp. Dispersion 5.498 0.01 ; 17.927 1 
Discaria chacaye Dispersion 7.264 0.09 ; 23.127 1 
Fragariachiloensis Dispersion 3.21 0.002 ; 17.124 1 
Graminea Dispersion 0.537 0.001 ; 2.155 1 
Schinus patagonicus Dispersion 0.605 0 ; 2.399 1 
Maitenus boaria Dispersion 3.87 0.002 ; 22.413 1 
Maitenus chubutensis Dispersion 8.032 0.615 ; 22.241 1 
Mutisia spinosa Dispersion 7.738 1.375 ; 19.664 1 
Nothofagus antarctica Dispersion 0.274 0.001 ; 0.79 1 
Ribes cucullatum Dispersion 5.674 0.003 ; 21.707 1 
Ribes magellanicum Dispersion 11.754 2.099 ; 26.724 1 
Rumex acetosella Dispersion 4.355 0.003 ; 15.658 1 
Vicia nigricans Dispersion 6.43 0.402 ; 19.066 1 
NOTA: IC es el intervalo de credibilidad, f es la proporción de la posterior que es del mismo signo que 
la mediana. En negrita valores de f  > 0.95. 
Tabla 2.1.8 Resumen de la distribución posterior de las variables latentes por sitio de matorral para el 
modelo ajustado a partir de la abundancia de las especies por sitio con co-variables.  
Especie Covariable Mediana IC f 
Acaena pinnatifida Longitud -1.314 -5.762 ; 3.043 0.731 
Alstroemeria aurea Longitud 0.18 -4.647 ; 5.23 0.53 
Berberis buxifolia Longitud -0.972 -3.075 ; 0.844 0.863 
Chusquea culeou Longitud -0.378 -2.204 ; 1.671 0.661 
Gaultheria sp. Longitud -1.793 -5.589 ; 1.895 0.835 
Discaria chacaye Longitud -0.744 -4.873 ; 3.269 0.647 
Fragariachiloensis Longitud -1.832 -6.053 ; 2.201 0.814 
Graminea Longitud -0.715 -2.494 ; 1.005 0.811 
Schinus patagonicus Longitud -0.859 -3.221 ; 1.661 0.757 
Maitenus boaria Longitud 0.621 -4.425 ; 5.369 0.604 
Maitenus chubutensis Longitud -2.057 -5.362 ; 1.766 0.855 
Mutisia spinosa Longitud 1.83 -2.94 ; 6.924 0.758 
Nothofagus antarctica Longitud -0.28 -1.441 ; 1.016 0.679 
Ribes cucullatum Longitud 0.426 -4.655 ; 5.343 0.568 
Ribes magellanicum Longitud 0.016 -5.011 ; 5.004 0.503 
Rumex acetosella Longitud -0.955 -5.286 ; 3.034 0.681 
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Vicia nigricans Longitud -2.286 -6.125 ; 1.886 0.869 
Acaena pinnatifida Latitud -0.48 -3.877 ; 2.952 0.616 
Alstroemeria aurea Latitud -0.439 -4.603 ; 4.21 0.586 
Berberis buxifolia Latitud 0.144 -1.327 ; 1.609 0.584 
Chusquea culeou Latitud 0.429 -1.11 ; 1.84 0.728 
Gaultheria sp. Latitud 1.491 -2.381 ; 5.376 0.784 
Discaria chacaye Latitud -0.217 -4.684 ; 3.986 0.545 
Fragariachiloensis Latitud 1.016 -3.084 ; 4.862 0.704 
Graminea Latitud 1.144 -0.217 ; 2.456 0.962 
Schinus patagonicus Latitud -1.237 -3.503 ; 0.84 0.909 
Maitenus boaria Latitud -2.625 -6.615 ; 1.29 0.91 
Maitenus chubutensis Latitud 1.109 -2.455 ; 4.14 0.746 
Mutisia spinosa Latitud -1.391 -4.632 ; 2.502 0.8 
Nothofagus antarctica Latitud -0.2 -1.152 ; 0.702 0.68 
Ribes cucullatum Latitud -0.609 -4.629 ; 2.892 0.628 
Ribes magellanicum Latitud 1.079 -2.964 ; 5.169 0.694 
Rumex acetosella Latitud -0.593 -4.065 ; 2.658 0.644 
Vicia nigricans Latitud 0.351 -3.201 ; 3.246 0.595 
Acaena pinnatifida Altitud 0.802 -2.072 ; 3.966 0.727 
Alstroemeria aurea Altitud 2.498 -1.411 ; 6.554 0.901 
Berberis buxifolia Altitud 0.751 -0.692 ; 2.447 0.878 
Chusquea culeou Altitud 0.183 -1.594 ; 1.761 0.593 
Gaultheria sp. Altitud 0.715 -2.894 ; 4.249 0.669 
Discaria chacaye Altitud -0.612 -4.687 ; 3.787 0.611 
Fragariachiloensis Altitud 0.143 -3.441 ; 3.724 0.534 
Graminea Altitud -0.216 -1.641 ; 1.008 0.624 
Schinus patagonicus Altitud 1.079 -0.953 ; 3.169 0.868 
Maitenus boaria Altitud 1.311 -2.587 ; 4.877 0.764 
Maitenus chubutensis Altitud 0.378 -3.716 ; 4.021 0.574 
Mutisia spinosa Altitud -0.642 -3.768 ; 2.591 0.662 
Nothofagus antarctica Altitud 0.539 -0.425 ; 1.458 0.877 
Ribes cucullatum Altitud 0.267 -3.499 ; 4.104 0.558 
Ribes magellanicum Altitud -0.185 -4.836 ; 4.722 0.531 
Rumex acetosella Altitud 0.906 -2.249 ; 4.088 0.735 
Vicia nigricans Altitud 1.015 -2.096 ; 4.338 0.744 
Acaena pinnatifida TDI 1.11 -1.268 ; 4.042 0.856 
Alstroemeria aurea TDI -1.463 -6.253 ; 3.036 0.743 
Berberis buxifolia TDI 0.281 -0.697 ; 1.404 0.739 
Chusquea culeou TDI 0.506 -0.443 ; 1.846 0.871 
Gaultheria sp. TDI 0.838 -2.652 ; 4.13 0.692 
Discaria chacaye TDI 0.356 -3.56 ; 3.742 0.585 
Fragariachiloensis TDI 0.625 -2.553 ; 4.278 0.66 
Graminea TDI 0.111 -0.7 ; 0.925 0.612 
Schinus patagonicus TDI 1.14 -0.113 ; 2.81 0.978 
Maitenus boaria TDI 1.771 -0.888 ; 4.748 0.918 
Maitenus chubutensis TDI 1.373 -1.571 ; 4.687 0.852 
Mutisia spinosa TDI -0.155 -2.249 ; 2.662 0.56 
Nothofagus antarctica TDI 0.445 -0.121 ; 1.123 0.945 
Ribes cucullatum TDI 0.731 -2.095 ; 4.38 0.71 
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Ribes magellanicum TDI 0.39 -2.912 ; 3.844 0.597 
Rumex acetosella TDI -2.641 -6.362 ; 0.719 0.941 
Vicia nigricans TDI 1.093  -1.047 ; 3.406 0.846 
NOTA: IC es el intervalo de credibilidad, f es la proporción de la posterior que es del mismo signo que 
la mediana. En negrita valores de f  > 0.95. 
Bosque  
Tabla 2.1.9 Resumen de la distribución posterior de los parámetros por especie presente en sitios de 
bosque para el modelo ajustado a partir de la abundancia de las especies por sitio sin co-variables. 𝜃1 y 
𝜃2 cuantifican como cada especie j se relaciona con esas variables latentes, y𝛽0 controla por 
diferencias en abundancia entre especies. 
Especie Parámetro Mediana IC f 
Acaena pinnatifida β0 -0.837 -2.584 ; 1.085 0.831 
Alstroemeria aurea β0 -0.27 -2.359 ; 1.659 0.607 
Luma apiculata β0 -1.674 -4.733 ; 1.522 0.867 
Gevuina avellana β0 -0.911 -4.519 ; 2.96 0.692 
Berberis linearifolia β0 -1.418 -4.979 ; 2.252 0.782 
Boquila trifoliata β0 -0.779 -3.342 ; 1.585 0.741 
Chusquea culeou β0 3.053 0.948 ; 5.099 0.997 
Gaultheria mucronata β0 -0.772 -3.483 ; 2.179 0.715 
Austrocedrus chilensis β0 0.517 -1.296 ; 2.46 0.723 
Nothofagus dombeyi β0 2.651 1.62 ; 3.865 1 
Dasyphyllum diacanthoides β0 0.515 -2.397 ; 3.385 0.648 
Galium sp β0 -0.955 -3.135 ; 1.077 0.835 
Geranium magellanicum β0 -2.296 -5.438 ; 0.434 0.952 
Gramineas β0 -1.195 -4.398 ; 1.485 0.814 
Blechnum penna-marina β0 0.398 -1.326 ; 1.999 0.685 
Schinus patagonicus β0 0.22 -1.291 ; 1.722 0.613 
Maytenus boaria β0 -0.587 -3.229 ; 2.503 0.665 
Aristotelia chilensis β0 1.711 0.112 ; 3.385 0.973 
Berberis darwinii β0 -1.375 -4.721 ; 1.241 0.844 
Mutisia spinosa β0 0.233 -2.414 ; 2.98 0.569 
Osmorhiza chilensis β0 1.591 -0.472 ; 3.881 0.956 
Lomatia hirsuta β0 -0.004 -2.423 ; 2.409 0.502 
Ribes magellanicum β0 0.239 -2.072 ; 2.758 0.585 
Raukaua laetevirens β0 -0.745 -3.159 ; 2.55 0.706 
Vicia nigricans β0 -0.143 -2.157 ; 1.885 0.571 
Acaena pinnatifida θ1 1.431 0 ; 3.655 1 
Alstroemeria aurea θ1 1.494 -3.415 ; 5.331 0.739 
Luma apiculata θ1 -2.48 -6.929 ; 1.803 0.876 
Gevuina avellana θ1 -3.165 -7.63 ; 2.103 0.872 
Berberis linearifolia θ1 1.764 -4.025 ; 6.471 0.722 
Boquila trifoliata θ1 -2.704 -6.618 ; 1.609 0.887 
Chusquea culeou θ1 1.116 -2.409 ; 4.457 0.716 
Gaultheria mucronata θ1 0.236 -4.765 ; 4.605 0.531 
Austrocedrus chilensis θ1 -0.289 -3.079 ; 2.365 0.606 
Nothofagus dombeyi θ1 0.324 -1.118 ; 1.913 0.681 
Dasyphyllum diacanthoides θ1 -1.639 -5.844 ; 3.4 0.782 
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Galium sp θ1 0.286 -4.186 ; 4.317 0.55 
Geranium magellanicum θ1 0.881 -4.441 ; 5.245 0.637 
Gramineas θ1 1.705 -5.009 ; 6.868 0.699 
Blechnum penna-marina θ1 -1.644 -4.145 ; 1.52 0.858 
Schinus patagonicus θ1 1.21 -0.792 ; 3.107 0.889 
Maytenus boaria θ1 0.825 -3.222 ; 4.822 0.667 
Aristotelia chilensis θ1 -1.046 -3.767 ; 1.662 0.776 
Berberis darwinii θ1 2.56 -2.339 ; 6.723 0.85 
Mutisia spinosa θ1 -0.047 -4.376 ; 4.162 0.509 
Osmorhiza chilensis θ1 0.285 -2.808 ; 3.589 0.592 
Lomatia hirsuta θ1 -1.507 -5.318 ; 2.349 0.801 
Ribes magellanicum θ1 2.188 -1.297 ; 5.663 0.903 
Raukaua laetevirens θ1 -0.882 -5.016 ; 3.219 0.687 
Vicia nigricans θ1 2.377 -2.07 ; 5.625 0.883 
Acaena pinnatifida θ2 0 0 ; 0 0 
Alstroemeria aurea θ2 2.048 0 ; 4.555 1 
Luma apiculata θ2 0.214 -5.45 ; 5.205 0.524 
Gevuina avellana θ2 0.292 -6.258 ; 6.676 0.533 
Berberis linearifolia θ2 -2.64 -7.013 ; 3.085 0.831 
Boquila trifoliata θ2 1.496 -4.25 ; 6.27 0.684 
Chusquea culeou θ2 -1.685 -4.453 ; 2.142 0.877 
Gaultheria mucronata θ2 -2.313 -5.95 ; 1.636 0.88 
Austrocedrus chilensis θ2 0.639 -2.372 ; 3.679 0.667 
Nothofagus dombeyi θ2 -0.367 -1.775 ; 1.091 0.708 
Dasyphyllum diacanthoides θ2 -1.605 -6.242 ; 2.935 0.75 
Galium sp θ2 2.24 -1.004 ; 5.499 0.925 
Geranium magellanicum θ2 2.006 -1.778 ; 5.883 0.869 
Gramineas θ2 3.114 -1.634 ; 7.142 0.9 
Blechnum penna-marina θ2 1.1 -2.811 ; 4.497 0.702 
Schinus patagonicus θ2 -0.411 -2.535 ; 1.712 0.66 
Maytenus boaria θ2 0.064 -3.884 ; 4.243 0.515 
Aristotelia chilensis θ2 1.094 -1.926 ; 4.28 0.742 
Berberis darwinii θ2 -2.269 -6.445 ; 3.695 0.816 
Mutisia spinosa θ2 0.895 -3 ; 5.31 0.672 
Osmorhiza chilensis θ2 -0.034 -2.952 ; 3.051 0.508 
Lomatia hirsuta θ2 -0.632 -4.763 ; 3.705 0.619 
Ribes megellanicum θ2 -0.468 -4.224 ; 4.042 0.606 
Raukaua laetevirens θ2 -0.436 -4.769 ; 3.593 0.582 
Vicia nigricans θ2 1.389 -2.199 ; 4.425 0.769 
Acaena pinnatifida Dispersion 2.579 0.002 ; 11.975 1 
Alstroemeria aurea Dispersion 1.945 0.001 ; 6.967 1 
Luma apiculata Dispersion 5.531 0.003 ; 23.178 1 
Gevuina avellana Dispersion 8.871 0.018 ; 25.79 1 
Berberis linearifolia Dispersion 9.099 0.011 ; 25.916 1 
Boquila trifoliata Dispersion 2.53 0 ; 12.079 1 
Chusquea culeou Dispersion 3.116 0.54 ; 7.227 1 
Gaultheria mucronata Dispersion 5.115 0.002 ; 19.174 1 
Austrocedrus chilensis Dispersion 4.053 0.39 ; 12.508 1 
Nothofagus dombeyi Dispersion 0.442 0 ; 1.194 1 
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Dasyphyllum diacanthoides Dispersion 4.962 0.002 ; 16.82 1 
Galium sp Dispersion 1.494 0 ; 5.904 1 
Geranium magellanicum Dispersion 3.233 0.002 ; 19.517 1 
Gramineas Dispersion 4.223 0.001 ; 18.662 1 
Blechnum penna-marina Dispersion 0.827 0 ; 3.514 1 
Schinus patagonicus Dispersion 1.27 0.001 ; 4.293 1 
Maytenus boaria Dispersion 12.202 1.387 ; 27.749 1 
Aristotelia chilensis Dispersion 1.394 0.017 ; 3.908 1 
Berberis darwinii Dispersion 3.392 0.003 ; 17.802 1 
Mutisia spinosa Dispersion 11.046 2.518 ; 27.373 1 
Osmorhiza chilensis Dispersion 7.991 1.808 ; 18.771 1 
Lomatia hirsuta Dispersion 4.668 0.04 ; 15.663 1 
Ribes magellanicum Dispersion 5.322 0.363 ; 16.961 1 
Raukaua laetevirens Dispersion 10.508 0.525 ; 26.975 1 
Vicia nigricans Dispersion 1.561 0.001 ; 6.959 1 
NOTA: IC es el intervalo de credibilidad, f es la proporción de la posterior que es del mismo signo que 
la mediana. En negrita valores de f  > 0.95. 
Tabla 2.1.10. Efecto de las co-variables en la abundancia de las especies presentes en sitios de bosque. 
Especie  Covariable Mediana IC f 
Acaena pinnatifida Longitud 0.046 -2.245 ; 2.541 0.514 
Alstroemeria aurea Longitud 1.908 0.038 ; 4.675 0.974 
Luma apiculata Longitud -1.112 -5.484 ; 2.473 0.735 
Gevuina avellana Longitud 0.01 -3.908 ; 4.082 0.497 
Berberis linearifolia Longitud -1.424 -5.388 ; 2.361 0.782 
Boquila trifoliata Longitud -0.193 -3.337 ; 2.352 0.565 
Chusquea culeou Longitud -0.671 -2.276 ; 0.689 0.846 
Gaultheria mucronata Longitud -2.062 -5.819 ; 0.777 0.93 
Austrocedrus chilensis Longitud 0.816 -1.862 ; 3.794 0.741 
Nothofagus dombeyi Longitud -0.231 -1.033 ; 0.516 0.738 
Dasyphyllum diacanthoides Longitud -3.166 -6.753 ; 0.082 0.975 
Galium sp Longitud 1.695 -0.248 ; 4.148 0.969 
Geranium magellanicum Longitud 1.441 -1.483 ; 5.186 0.844 
Gramineas Longitud 2.351 -0.653 ; 5.668 0.936 
Blechnum penna-marina Longitud 0.532 -0.701 ; 1.928 0.825 
Schinus patagonicus Longitud 0.55 -0.876 ; 2.283 0.801 
Maytenus boaria Longitud 2.095 -1.429 ; 6.018 0.89 
Aristotelia chilensis Longitud 0.498 -0.748 ; 1.746 0.803 
Berberis darwinii Longitud -1.056 -4.322 ; 2.07 0.783 
Mutisia spinosa Longitud 0.74 -1.923 ; 3.815 0.716 
Osmorhiza chilensis Longitud 0.797 -1.812 ; 3.297 0.747 
Lomatia hirsuta Longitud -1.084 -3.741 ; 1.313 0.832 
Ribes magellanicum Longitud -0.624 -3.031 ; 1.438 0.739 
Raukaua laetevirens Longitud -1.287 -5.153 ; 2.329 0.775 
Vicia nigricans Longitud 0.694 -0.797 ; 2.34 0.851 
Acaena pinnatifida Latitud -0.807 -4.884 ; 2.636 0.682 
Alstroemeria aurea Latitud -1.393 -5.067 ; 2.668 0.753 
Luma apiculata Latitud -1.765 -6.38 ; 2.244 0.814 
Gevuina avellana Latitud -0.496 -5.299 ; 4.104 0.585 
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Berberis linearifolia Latitud 0.317 -4.054 ; 5.459 0.552 
Boquila trifoliata Latitud -0.339 -4.865 ; 3.301 0.572 
Chusquea culeou Latitud 0.101 -2.117 ; 2.093 0.544 
Gaultheria mucronata Latitud 2.089 -1.287 ; 5.525 0.903 
Austrocedrus chilensis Latitud -0.835 -5.17 ; 2.855 0.673 
Nothofagus dombeyi Latitud -0.793 -2.003 ; 0.368 0.917 
Dasyphyllum diacanthoides Latitud 0.294 -3.163 ; 3.784 0.57 
Galium sp Latitud -1.649 -5.664 ; 1.328 0.858 
Geranium magellanicum Latitud -0.482 -4.771 ; 4.136 0.582 
Gramineas Latitud -0.74 -5.21 ; 3.906 0.628 
Blechnum penna-marina Latitud -2.792 -6.121 ; -0.319 0.989 
Schinus patagonicus Latitud 0.28 -2.351 ; 3.095 0.59 
Maytenus boaria Latitud -0.367 -5.085 ; 4.563 0.563 
Aristotelia chilensis Latitud -0.836 -2.685 ; 0.952 0.833 
Berberis darwinii Latitud 0.596 -2.899 ; 4.904 0.63 
Mutisia spinosa Latitud -0.994 -5.063 ; 2.34 0.712 
Osmorhiza chilensis Latitud -0.285 -4.418 ; 4.118 0.558 
Lomatia hirsuta Latitud 2.427 -0.53 ; 5.25 0.951 
Ribes magellanicum Latitud -1.073 -4.412 ; 2.303 0.765 
Raukaua laetevirens Latitud 0.015 -4.002 ; 3.748 0.497 
Vicia nigricans Latitud -2.16 -4.871 ; 0.098 0.970 
Acaena pinnatifida Altitud 0.623 -2.807 ; 4.317 0.655 
Alstroemeria aurea Altitud -0.028 -3.198 ; 3.027 0.507 
Luma apiculata Altitud -1.921 -5.773 ; 1.98 0.848 
Gevuina avellana Altitud -4.152 -8.438 ; 0.112 0.969 
Berberis linearifolia Altitud 1.241 -3.516 ; 5.868 0.706 
Boquila trifoliata Altitud -4.166 -7.985 ; -1.148 0.992 
Chusquea culeou Altitud 1.338 -0.679 ; 3.653 0.909 
Gaultheria mucronata Altitud -1.432 -4.711 ; 2.392 0.807 
Austrocedrus chilensis Altitud -1.153 -4.397 ; 2.041 0.781 
Nothofagus dombeyi Altitud 0.653 -0.482 ; 1.924 0.874 
Dasyphyllum diacanthoides Altitud -1.712 -5.376 ; 1.84 0.83 
Galium sp Altitud 0.073 -2.608 ; 2.574 0.521 
Geranium magellanicum Altitud -0.482 -4.618 ; 3.525 0.593 
Gramineas Altitud -0.419 -4.866 ; 3.806 0.573 
Blechnum penna-marina Altitud -1.149 -2.831 ; 0.621 0.903 
Schinus patagonicus Altitud 0.252 -2.343 ; 2.576 0.589 
Maytenus boaria Altitud -0.252 -4.243 ; 3.789 0.552 
Aristotelia chilensis Altitud -0.628 -2.502 ; 1.069 0.774 
Berberis darwinii Altitud 2.629 -1.367 ; 6.976 0.897 
Mutisia spinosa Altitud 0.407 -3.227 ; 4.051 0.592 
Osmorhiza chilensis Altitud -0.663 -4.496 ; 2.958 0.654 
Lomatia hirsuta Altitud -3.889 -6.886 ; -0.708 0.991 
Ribes magellanicum Altitud 2.663 -0.435 ; 6.416 0.951 
Raukaua laetevirens Altitud -0.528 -4.673 ; 3.28 0.607 
Vicia nigricans Altitud 2.278 -0.004 ; 4.6 0.983 
Acaena pinnatifida TDI -0.898 -3.239 ; 1.429 0.807 
Alstroemeria aurea TDI -0.952 -3.466 ; 1.283 0.811 
Luma apiculata TDI 0.196 -4.374 ; 4.358 0.535 
 124 
 
Gevuina avellana TDI 1.115 -3.412 ; 4.726 0.718 
Berberis linearifolia TDI 2.088 -0.977 ; 5.439 0.929 
Boquila trifoliata TDI 0.363 -2.724 ; 3.496 0.6 
Chusquea culeou TDI 0.356 -1.049 ; 2.023 0.715 
Gaultheria mucronata TDI 0.395 -1.664 ; 2.528 0.683 
Austrocedrus chilensis TDI -0.294 -2.717 ; 2.472 0.598 
Nothofagus dombeyi TDI -0.05 -0.86 ; 0.737 0.553 
Dasyphyllum diacanthoides TDI 0.787 -1.726 ; 3.373 0.769 
Galium sp TDI -0.763 -3.517 ; 1.767 0.756 
Geranium magellanicum TDI -2.386 -6.806 ; 1.765 0.875 
Gramineas TDI -2.256 -6.491 ; 1.557 0.884 
Blechnum penna-marina TDI 0.965 -0.731 ; 2.887 0.89 
Schinus patagonicus TDI 0.143 -1.252 ; 1.686 0.592 
Maytenus boaria TDI 0.851 -2.938 ; 4.855 0.683 
Aristotelia chilensis TDI -1.261 -3.334 ; 0.459 0.951 
Berberis darwinii TDI 0.49 -1.723 ; 3.207 0.681 
Mutisia spinosa TDI -2.22 -6.466 ; 1.762 0.878 
Osmorhiza chilensis TDI 1.388 -1.714 ; 4.485 0.839 
Lomatia hirsuta TDI -1.687 -4.826 ; 0.938 0.896 
Ribes magellanicum TDI -1.473 -3.937 ; 1.085 0.915 
Raukaua laetevirens TDI -1.109 -6.039 ; 3.141 0.701 
Vicia nigricans TDI -2.024 -4.552 ; 0.219 0.973 
NOTA: IC es el intervalo de credibilidad, f es la proporción de la posterior que es del mismo signo que 




Apéndice 2.2 - Selección de modelos y resultados 
 
Tabla 2.2.1: Comparación de modelos aternativos a partir de criterios de información 





Exponencial 436.018 280.745 
Sigmoide 155.273 0.000 
Monomolecular modificada 168.968 13.695 
Mixta 
Exponencial 249.751 5.031 
Sigmoide 244.720 0.000 
Monomolecular modificada 251.010 6.290 
Tolerancia a la 
sombra 
Intolerante 
Exponencial 362.542 158.580 
Sigmoide 203.962 0.000 
Monomolecular modificada 214.498 10.537 
Semitolerante 
Exponencial 253.695 64.612 
Sigmoide 189.083 0.000 
Monomolecular modificada 197.246 8.163 
Tolerante 
Exponencial 111.071 10.211 
Sigmoide 100.860 0.000 





Exponencial 303.874 14.531 
Sigmoide 289.343 0.000 
Monomolecular modificada 298.337 8.994 
Mixta 
Exponencial 395.673 84.183 
Sigmoide 395.673 84.183 
Monomolecular modificada 311.490 0.000 
Colonizadora 
Exponencial 270.872 48.256 
Sigmoide 222.616 0.000 
Monomolecular modificada 242.068 19.452 
Tolerancia a la 
sombra 
Intolerante 
Exponencial 236.306 29.020 
Sigmoide 207.286 0.000 
Monomolecular modificada 223.050 15.764 
Semitolerante 
Exponencial 360.162 64.492 
Sigmoide 317.176 21.507 
Monomolecular modificada 295.669 0.000 
Tolerante 
Exponencial 259.735 24.411 
Sigmoide 235.324 0.000 









Tabla 2.2.2: Resumen de las estimaciones de los parámetros y los intervalos de confiaza (IC) 
de los modelos selecciondos.  





a 3.797 2.851 ; 4.742 < 0.05 
b 0.499 0.355 ; 0.642 < 0.05 
K 82.959 78.164 ; 87.755 < 0.05 
Mixta Sigmoide 
a 2.08 1.269 ; 2.891 < 0.05 
b 0.118 0.073 ; 0.163 < 0.05 




a 2.953 1.981 ; 3.924 < 0.05 
b 0.3 0.16 ; 0.439 < 0.05 
K 66.802 61.737 ; 71.867 < 0.05 
Semitolerante Sigmoide 
a 1.051 0.454 ; 1.647 < 0.05 
b 0.105 0.032 ; 0.177 < 0.05 
K 48.583 39.834 ; 57.331 < 0.05 
Tolerante Sigmoide 
a 7.448 2.56 ; 12.336 < 0.05 
b 0.307 0.128 ; 0.485 < 0.05 





a 13.991 -54.751 ; 82.732 0.69 
b 1.667 -6.922 ; 10.257 0.7036 





a 239.467 239.467 ; 239.467 < 0.05 
b 0.022 0.018 ; 0.026 < 0.05 
c 0.073 0.053 ; 0.092 < 0.05 




a 0.427 -0.073 ; 0.927 0.0945 
b 0.053 0.027 ; 0.079 < 0.05 






a 0.309 -0.285 ; 0.903 0.3078 
b 0.06 0.025 ; 0.095 < 0.05 





a 404.047 404.047 ; 404.047 < 0.05 
b 0.016 0.013 ; 0.019 < 0.05 
c 0.088 0.072 ; 0.104 < 0.05 
d 0.041 0.035 ; 0.047 < 0.05 
Tolerante Sigmoide 
a 1.315 0.489 ; 2.14 < 0.05 
b 0.073 0.039 ; 0.108 < 0.05 








Apéndice 3.1 – Modelos para variables de estructura de la vegetación y combustibles 
finos 
Modelos para variables asociadas a estructura  
Monomolecular 
Este modelo asume que la altura máxima de la vegetación en matorrales y el diámetro de la 
copa en bosques crece asintóticamente hasta alcanzar un máximo. A su vez incorporé un 
modelo para la varianza, ya que la variabilidad en la altura máxima y el diámetro de copas 
puede aumentar con el TDI por características propias de la dinámica de bosques (ej. autoraleo) 
𝑦𝑖,𝑗 ~ 𝑁𝑜𝑟𝑚𝑎𝑙 (𝜇𝑖,𝑗, 𝜎𝑖) 
𝜇𝑖,𝑗 =   𝑎𝑗  × (1 −  𝑒
−𝑏𝑗∗𝑡𝑠𝑓𝑖)  
𝜎𝑖 = 𝛼 ∗ 𝑒
 ( 𝛽∗ 𝑡𝑠𝑓𝑖) 
𝑎𝑗  ~ 𝑁𝑜𝑟𝑚𝑎𝑙 (𝜇
𝑎 , 𝜎𝑎) 
𝑏𝑗  ~ 𝑁𝑜𝑟𝑚𝑎𝑙 (𝜇
𝑏 , 𝜎𝑏) 
𝜇𝑎  ~ 𝑁𝑜𝑟𝑚𝑎𝑙 (0,1000)[0, ∞] 
𝜎𝑎  ~ 𝑈𝑛𝑖𝑓𝑜𝑟𝑚 (0,1000) 
𝜇𝑏 ~ 𝑁𝑜𝑟𝑚𝑎𝑙 (0,1) 
𝜎𝑏 ~ 𝑈𝑛𝑖𝑓𝑜𝑟𝑚 (0,1) 
𝛼 ~ 𝑁𝑜𝑟𝑚𝑎𝑙 (0,1000)[0, ∞] 
𝛽 ~ 𝑁𝑜𝑟𝑚𝑎𝑙 (0,1)[0, ∞] 
 
Donde y es la variable respuesta (altura máxima o diámetro de copa) en la estación de 
muestreo en i en el sitio j. a es la asíntota y b la tasa de crecimiento 
Sigmoide 
Este modelo asume que la diferencia en altura entre la base de las copas de los árboles que 
conforman (o van a conformar) el estrato más alto del dosel arbóreo va a aumentar con el TDI 
hasta alcanzar una asíntota. A su vez incorporé un modelo para la varianza, ya que la 




𝑦𝑖,𝑗 ~ 𝑁𝑜𝑟𝑚𝑎𝑙 (𝜇𝑖,𝑗, 𝜎𝑖) 
𝜇𝑖,𝑗 =
𝑘𝑗
1 + 𝑒  (𝑎 −𝑏×𝑡𝑠𝑓𝑖)     
+ 𝑑 
𝜎𝑖 = 𝛼 ∗ 𝑒
 ( 𝛽∗ 𝑡𝑠𝑓𝑖) 
𝑘𝑗 ~ 𝑁𝑜𝑟𝑚𝑎𝑙 (𝜇
𝑘 , 𝜎𝑘) 
𝜇𝑘  ~ 𝑁𝑜𝑟𝑚𝑎𝑙 (0,1000)[0, ∞] 
𝜎𝑘   ~ 𝑈𝑛𝑖𝑓𝑜𝑟𝑚 (0,1000) 
𝑎 ~ 𝑁𝑜𝑟𝑚𝑎𝑙 (0,1000)[0, ∞] 
𝑏 ~ 𝑁𝑜𝑟𝑚𝑎𝑙 (0,1)[0, ∞] 
𝛼 ~ 𝑁𝑜𝑟𝑚𝑎𝑙 (0,1000)[0, ∞] 
𝛽 ~ 𝑁𝑜𝑟𝑚𝑎𝑙 (0,1)[0, ∞] 
Donde y es la distancia entre estratos en la estación de muestreo en i en el sitio j.  k representa 
la asíntota en la que la diferenciación de estratos deja de aumentar. a representa el tiempo desde 
el incendio en el que la diferenciación de estratos comienza a aumentar y b la tasa de aumento. 
Como esta función comienza en 0 y la diferencia entre la parte inferior del dosel y las especies 
del sotobosque puede ser negativa, re-parametricé la función para que pueda comenzar en 
valores negativos añadiendo el parámetro d.  
Modelos alternativos para variables de combustible  
Siguiendo la predicción de que la proporción de combustible fino podía o bien aumentar con el 
TDI o aumentar y luego disminuir ajusté a los datos de proporción de combustible fino (total, 
seco, vivo) dos funciones alterativas:  
Sigmoide 
𝑦𝑖,𝑗 ~ 𝐵𝑖𝑛𝑜𝑚𝑖𝑎𝑙 (𝑝𝑖,𝑗, 𝑁𝑖   ) 
𝑝𝑖,𝑗 =
𝑘1𝑗
1 + e(𝑎1 −𝑏1×𝑡𝑠𝑓𝑖)     
 
𝑘1𝑗 ~ 𝑁𝑜𝑟𝑚𝑎𝑙 (𝜇
𝑘1, 𝜎𝑘1) 
𝜇𝑘1 ~ 𝑁𝑜𝑟𝑚𝑎𝑙 [0, ∞] 
𝜎𝑘1 ~ 𝑈𝑛𝑖𝑓𝑜𝑟𝑚 (0,1) 
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𝑎1~ 𝑁𝑜𝑟𝑚𝑎𝑙 (0, 1000)[0, ∞] 
𝑏1 ~ 𝑁𝑜𝑟𝑚𝑎𝑙 (0, 1)[0, ∞] 
Donde y es el número de intervalos de la vara con al menos una intercepción de vegetación en 
la estación de muestreo i en el sitio j. Aquí N es igual a 16 (16 intervalos de la vara). k1 
representa la asíntota en la que la proporción de combustible fino deja de aumentar. a1 
representa el tiempo desde el incendio en el que la proporción de combustible fino comienza a 
aumentar y b1 la tasa de aumento. 
Resta de sigmoides 
𝑦𝑖,𝑗 ~ 𝐵𝑖𝑛𝑜𝑚𝑖𝑎𝑙 (𝑝𝑖,𝑗, 𝑁𝑖   ) 
𝑝𝑖,𝑗 =
𝑘1𝑗
1 + e(𝑎1 −𝑏1×𝑡𝑠𝑓𝑖)      
− 
𝑘1𝑗 ∗ 𝑘2𝑗
1 + e((𝑎1 + 𝑎2) −𝑏2×𝑡𝑠𝑓𝑖)      
 
𝑘1𝑗 ~ 𝑁𝑜𝑟𝑚𝑎𝑙 (𝜇
𝑘1, 𝜎𝑘1) 
𝑘2 𝑗~ 𝑁𝑜𝑟𝑚𝑎𝑙 (𝜇
𝑘2, 𝜎𝑘2) 
𝜇𝑘1 ~ 𝑁𝑜𝑟𝑚𝑎𝑙 (0,1)[0, ∞] 
𝜇𝑘2 ~ 𝑁𝑜𝑟𝑚𝑎𝑙 (0,1)[0, ∞] 
𝜎𝑘1 ~ 𝑈𝑛𝑖𝑓𝑜𝑟𝑚 (0,1) 
𝜎𝑘2 ~ 𝑈𝑛𝑖𝑓𝑜𝑟𝑚 (0,1) 
𝑎1~ 𝑁𝑜𝑟𝑚𝑎𝑙 (0, 1000)[0, ∞] 
𝑎2~ 𝑁𝑜𝑟𝑚𝑎𝑙 (0, 1000)[0, ∞] 
𝑏1 ~ 𝑁𝑜𝑟𝑚𝑎𝑙 (0, 1)[0, ∞] 
𝑏2 ~ 𝑁𝑜𝑟𝑚𝑎𝑙 (0, 1)[0, ∞] 
Donde y es el número de intervalos de la vara con al menos una intercepción de vegetación en 
la estación de muestreo i en el sitio j. Aquí N es igual a 16 (16 intervalos de la vara).  k1 
representa la asíntota en la que la proporción de combustible fino deja de aumentar y k1*k2 la 
cantidad que disminuye antes de estabilizarse de nuevo. a1 representa el tiempo desde el 
incendio en el que la proporción de combustible fino comienza a aumentar y a2 + a1 el tiempo 




Para la proporción de combustible fino que aporta la especie colonizadora N. dombeyi también 
ajusté una función exponencial para ver si también decaía con el TDI: 
𝑦𝑖,𝑗 ~ 𝐵𝑖𝑛𝑜𝑚𝑖𝑎𝑙 (𝑝𝑖,𝑗 , 𝑁𝑖 ) 
𝑝𝑖,𝑗 = 𝑎𝑗 × 𝑒
(−𝑏𝑗× 𝑡𝑠𝑓𝑖) 
𝑎𝑗   ~ 𝑁𝑜𝑟𝑚𝑎𝑙 (𝜇
𝑎, 𝜎𝑎) 
𝑏𝑗   ~ 𝑁𝑜𝑟𝑚𝑎𝑙 (𝜇
𝑏, 𝜎𝑏) 
𝜇𝑎 ~ 𝑁𝑜𝑟𝑚𝑎𝑙 (0,1000) 
𝜎𝑎 ~ 𝑈𝑛𝑖𝑓𝑜𝑟𝑚 (0,1000) 
𝜇𝑏 ~ 𝑁𝑜𝑟𝑚𝑎𝑙 (0,1000) 
𝜎𝑏 ~ 𝑈𝑛𝑖𝑓𝑜𝑟𝑚 (0,1000) 
𝜇𝑏 ~ 𝑁𝑜𝑟𝑚𝑎𝑙 (0,1000)[0, ∞] 
𝜎𝑏 ~ 𝑈𝑛𝑖𝑓𝑜𝑟𝑚 (0,1000) 
Donde y es el número de intervalos de la vara con al menos una intercepción de N. dombeyi en 
la estación de muestreo i en el sitio j. Aquí N es igual a 16 (16 intervalos de la vara).  a es la 
asíntota y b la tasa de crecimiento. 
Para estudiar cambios en la densidad de combustible fino en bosques y matorrales ajusté un 
modelo exponencial que asume que la densidad puede aumentar, ser constate o decaer con el 
TDI.  
𝑦𝑖,𝑗 ~ 𝐵𝑖𝑛𝑜𝑚𝑖𝑎𝑙 (𝑝𝑖,𝑗 , 𝑁𝑖 ) 
𝑝𝑖,𝑗 = 𝑒
(𝑎𝑗 −𝑏𝑗×𝑡𝑠𝑓𝑖)   
𝑎𝑗   ~ 𝑁𝑜𝑟𝑚𝑎𝑙 (𝜇
𝑎, 𝜎𝑎) 
𝑏𝑗   ~ 𝑁𝑜𝑟𝑚𝑎𝑙 (𝜇
𝑏, 𝜎𝑏) 
𝜇𝑎 ~ 𝑁𝑜𝑟𝑚𝑎𝑙 (0,1000) 
𝜎𝑎 ~ 𝑈𝑛𝑖𝑓𝑜𝑟𝑚 (0,1000) 
𝜇𝑏 ~ 𝑁𝑜𝑟𝑚𝑎𝑙 (0,1000) 
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𝜎𝑏 ~ 𝑈𝑛𝑖𝑓𝑜𝑟𝑚 (0,1000) 
Donde y es el número de intervalos de la vara con al menos una intercepción de vegetación en 
la estación de muestreo i en el sitio j. Aquí N es igual al número de intervalos de la vara que 
están dentro de la altura máxima de la vegetación. exp(a) es la densidad de combustible dino 


















































Apéndice 3.2 – Selección de modelos y chequeo predictivo de la distribución posterior 
 
Para seleccionar entre los distintos modelos utilizamos DIC (del inglés Deviance 
information criterion) y un chequeo predictivo de la distribución posterior. El chequeo 
predictivo de la distribución posterior consistió en simular 2000 sets de datos tomando muestras 
de valores de parámetros de sus distribuciones posteriores. De cada set de datos calculé la media 
de los valores predichos para cada sitio. Así obtuve 2000 medias simuladas por sitio de las 
cuales calcule el IC (Intervalo de credibilidad). A su vez calculé la media real de los datos de 
cada sitio y la comparé gráficamente con el IC. Si la media real cae dentro de ese intervalo, 
entonces el modelo predice bien la media de los datos. 
Matorrales 
En matorrales no hubo diferencias en DIC entre los modelos alternativos (sigmoide y resta de 
sigmoides) propuestos para proporción de combustibles finos (total, muerto y vivo) (Tabla 
3.2.1). El chequeo predictivo de la distribución posterior mostró que ambos modelos son 
apropiados para estos datos. Como el modelo de joroba es una resta de dos sigmoides si la 
segunda sigmoidea da valores iguales a 0 el modelo es equivalente al modelo más simple (Fig. 
3.2.1). En este sentido el chequeo posterior predictivo no ve una diferencia entre los dos 




Fig. 3.2.1 El modelo resta de sigmoides (línea azul) da una relación equivalente al modelo 
sigmoideo (línea negra) con el TDI para la proporción de combustibles totales (izquierda), 






Tabla 3.2.1: Modelos alternativos para matorrales 




Sigmoide Proporción de combustible fino total 23 5252.647 0 
Resta de sigmoides Proporción de combustible fino total 46 5252.688 0.041 
Sigmoide Proporción de combustible fino muerto 23 3629.305 0 
Resta de sigmoides Proporción de combustible fino muerto 46 3629.505 0.200 
Sigmoide Proporción de combustible fino vivo 23 5005.173 0 
Resta de sigmoides Proporción de combustible fino vivo 46 5005.296 0.123 
Exponencial Densidad de combustible fino 40 4208.706 0 
Monomolecular Altura máxima 43 3453.28 0 
 




Fig. 3.2.2: No hay diferencias en de cómo ajustan los dos modelos alternativos a los datos. Los círculos 
negros son la media de los datos reales y las líneas son el HPD de los datos simulados (2000 por sitio)  
 
Bosques 
En los bosques el modelo resta de sigmoides presentó valores menores de DIC (Tabla 3.2.2) y 




Tabla 3.2.2: Modelos alternativos para bosques 




Sigmoide Proporción de combustible fino total 46 5169.32 19.09 
Resta de sigmoides Proporción de combustible fino total 23 5150.23 0 
Sigmoide Proporción de combustible fino muerto 46 3234.58 11.06 
Resta de sigmoides Proporción de combustible fino muerto 23 3223.52 0 
Sigmoide Proporción de combustible fino vivo 46 4854.10 15.85 
Resta de sigmoides Proporción de combustible fino vivo 23 4838.25 0 
Sigmoide Proporción de combustible fino de rebrotantes 46 3819.35 8.78 
Resta de sigmoides Proporción de combustible fino de rebrotantes 23 3810.57 0 
Exponencial Proporción de combustible fino de colonizadora 40 2356.95 0 
Exponencial Densidad de combustible fino 40 4543.56 0 
Sigmoide Distancia entre estratos 26 5152.48 0 
Monomolecular Diámetro de copas 43 1542.02 0 
 




Fig. 3.2.3: El modelo que es una resta de sigmoides representa mejor el proporción de combustible fino 
promedio de los bosques que el modelo sigmoide. Los círculos negros son la media de los datos reales 































Apéndice 3.3 – Parámetros estimados para los modelos seleccionados 
Modelos para las variables asociadas a estructura de vegetación  
Tabla 3.3.1: Modelo monomolecular para MAVR 
Modelo Parámetro Media HPD Rhat n.eff 
Monomolecular b[1] 0.03 0.007 ; 0.056 1.003 534397  
b[2] 0.03 0.011 ; 0.053 1.001 55918  
b[3] 0.03 0.011 ; 0.052 1.005 27376  
b[4] 0.032 0.008 ; 0.058 1.003 52915  
b[5] 0.03 0.010 ; 0.053 1.003 25740  
b[6] 0.036 0.013 ; 0.061 1.006 8552  
b[7] 0.033 0.010 ; 0.058 1.003 21953  
b[8] 0.03 0.007 ; 0.056 1.003 108204  
b[9] 0.029 0.009 ; 0.053 1.003 15296  
b[10] 0.036 0.013 ; 0.062 1.006 15151  
b[11] 0.033 0.012 ; 0.057 1.009 100632  
b[12] 0.037 0.016 ; 0.061 1.005 30132  
b[13] 0.031 0.011 ; 0.053 1.002 30172  
b[14] 0.03 0.008 ; 0.054 1.002 22164  
b[15] 0.033 0.012 ; 0.057 1.003 321029  
b[16] 0.033 0.012 ; 0.057 1.004 16936  
b[17] 0.029 0.010 ; 0.051 1.003 36404  
b[18] 0.029 0.006 ; 0.054 1.003 106920  
a[1] 4.997 3.497 ; 7.685 1.003 2822  
a[2] 5.489 2.812 ; 8.838 1.002 4484  
a[3] 5.454 2.694 ; 8.853 1.002 3699  
a[4] 6.011 1.964 ; 10.231 1.001 5492  
a[5] 5.318 2.788 ; 8.536 1.004 2813  
a[6] 7.497 4.603 ; 11.006 1.002 3589  
a[7] 7.637 6.366 ; 9.09 1.006 5791  
a[8] 5.177 3.781 ; 7.623 1.004 2905  
a[9] 5.153 2.818 ; 8.312 1.003 2393  
a[10] 7.623 4.962 ; 10.927 1.002 2940  
a[11] 6.300 3.944 ; 9.321 1.002 1805  
a[12] 7.687 3.921 ; 12.219 1.002 3464  
a[13] 5.711 2.844 ; 9.097 1.002 2869  
a[14] 5.677 1.738 ; 9.764 1.001 5648  
a[15] 6.404 3.913 ; 9.52 1.001 3049  
a[16] 6.452 3.746 ; 9.757 1.002 3501  
a[17] 5.250 2.12 ; 8.901 1.002 3932  
a[18] 4.550 2.875 ; 7.614 1.002 3227  
mu.a 5.998 3.677 ; 8.861 1.003 2810  
sd.a 1.480 0.464 ; 2.772 1.001 4895  
mu.b 0.032 0.012 ; 0.053 1.004 31158  
sd.b 0.006 0.000 ; 0.015 1.005 4931  
alpha 0.801 0.749 ; 0.856 1 355852  




Tabla 3.3.2: Modelo sigmoide para la diferencia entre estratos 
Modelo Parámetro Media HPD Rhat n.eff 
Sigmoide k[1] 16.206 8.558 ; 23.841 1 113693 
 k[2] 13.961 12.653 ; 15.26 1.005 3846 
 k[3] 16.214 8.596 ; 23.881 1 150000 
 k[4] 19.499 18.179 ; 20.811 1.002 6271 
 k[5] 19.953 18.619 ; 21.295 1 8164 
 k[6] 16.234 8.602 ; 23.907 1 97319 
 k[7] 14.777 12.623 ; 17.701 1.035 676 
 k[8] 15.734 7.800 ; 23.522 1.001 16223 
 k[9] 17.555 15.741 ; 19.341 1 34075 
 k[10] 17.926 15.519 ; 20.354 1 111091 
 k[11] 16.21 8.543 ; 23.749 1 150000 
 k[12] 16.302 8.561 ; 23.779 1 150000 
 k[13] 12.016 8.809 ; 15.167 1 78289 
 k[14] 16.23 8.617 ; 23.841 1 71997 
 k[15] 16.219 8.382 ; 23.699 1 150000 
 k[16] 13.441 12.132 ; 14.753 1 20196 
 k[17] 15.643 14.351 ; 16.947 1.001 5765 
 k[18] 17.939 15.142 ; 22.121 1.028 697 
 a 15.472 10.219 ; 20.000 1.008 389 
 b 0.366 0.232 ; 0.500 1.007 421 
 d -1.14 -1.596 ; -0.693 1 7114 
 mu.k 16.222 13.762 ; 18.695 1.001 17630 
 sd.k 3.412 1.652 ; 5.680 1.006 2703 
 alpha 3.288 2.978 ; 3.608 1 28045 


















Tabla 3.3.3: Modelo para diámetro de copas 
Modelo Parámetro Media HPD Rhat n.eff 
Monomolecular b[1] 0.019 0.01 ; 0.029 1 11974 
 b[2] 0.016 0.008 ; 0.025 1 19948 
 b[3] 0.021 0.011 ; 0.033 1.001 5685 
 b[4] 0.017 0.008 ; 0.028 1 30809 
 b[5] 0.019 0.011 ; 0.028 1 10179 
 b[6] 0.021 0.011 ; 0.032 1.001 7088 
 b[7] 0.019 0.011 ; 0.029 1 10365 
 b[8] 0.02 0.009 ; 0.032 1 7406 
 b[9] 0.02 0.01 ; 0.032 1.001 11276 
 b[10] 0.023 0.013 ; 0.034 1.001 2985 
 b[11] 0.017 0.009 ; 0.026 1 23515 
 b[12] 0.02 0.009 ; 0.032 1.001 7300 
 b[13] 0.017 0.008 ; 0.028 1 48222 
 b[14] 0.019 0.01 ; 0.03 1.001 10248 
 b[15] 0.021 0.011 ; 0.031 1.001 6485 
 b[16] 0.02 0.012 ; 0.029 1.001 5157 
 b[17] 0.016 0.006 ; 0.026 1 8940 
 a[1] 8.481 6.098 ; 10.873 1.001 4883 
 a[2] 7.856 4.447 ; 11.064 1 20082 
 a[3] 9.394 7.247 ; 11.76 1.001 2559 
 a[4] 7.914 5.457 ; 10.493 1 8910 
 a[5] 8.59 5.486 ; 11.623 1.001 4856 
 a[6] 9.273 6.842 ; 11.885 1.001 2735 
 a[7] 8.838 6.017 ; 11.797 1.001 4666 
 a[8] 9.076 7.079 ; 11.198 1.001 3507 
 a[9] 9.751 7.109 ; 12.556 1.001 3892 
 a[10] 9.763 6.637 ; 13.466 1.001 2525 
 a[11] 8.059 4.99 ; 10.985 1 12006 
 a[12] 9.344 6.817 ; 12.052 1.001 4253 
 a[13] 7.922 5.413 ; 10.507 1 9857 
 a[14] 8.645 6.433 ; 11.018 1.001 4706 
 a[15] 9.174 6.743 ; 11.811 1.001 2517 
 a[16] 8.95 5.927 ; 12.166 1.001 3042 
 a[17] 7.83 3.918 ; 11.196 1 15981 
 mu.a 8.671 6.531 ; 10.915 1.001 3167 
 sd.a 1.14 0.001 ; 2.237 1 13198 
 mu.b 0.019 0.011 ; 0.028 1.001 9783 
 sd.b 0.004 0 ; 0.008 1.003 1893 
 alpha 0.952 0.808 ; 1.1 1 43491 








Variables asociadas a combustible  
Matorral 
Tabla 3.3.4: Modelo para la proporción de combustible fino total en matorrales 
Modelo Parámetros Media HPD Rhat n.eff 
Sigmoide k1[1] 0.437 0.406 ; 0.468 1 50935 
 k1[2] 0.496 0.390 ; 0.637 1.002 1841 
 k1[3] 0.369 0.266 ; 0.493 1.002 1172 
 k1[4] 0.496 0.296 ; 0.707 1 7123 
 k1[5] 0.477 0.399 ; 0.584 1.002 2487 
 k1[6] 0.456 0.389 ; 0.546 1.002 2433 
 k1[7] 0.453 0.423 ; 0.484 1 107540 
 k1[8] 0.332 0.304 ; 0.361 1 43757 
 k1[9] 0.352 0.303 ; 0.412 1.001 4297 
 k1[10] 0.484 0.430 ; 0.552 1.002 4099 
 k1[11] 0.437 0.386 ; 0.494 1.002 4991 
 k1[12] 0.467 0.278 ; 0.664 1.005 556 
 k1[13] 0.392 0.283 ; 0.524 1.002 1222 
 k1[14] 0.135 0.064 ; 0.212 1.001 2543 
 k1[15] 0.458 0.399 ; 0.531 1.001 4232 
 k1[16] 0.315 0.260 ; 0.385 1.002 2250 
 k1[17] 0.293 0.169 ; 0.424 1.005 598 
 k1[18] 0.325 0.295 ; 0.354 1 77236 
 a1 1.325 0.709 ; 1.883 1.002 3597 
 b1 0.170 0.079 ; 0.268 1.088 185 
 mu.k1 0.398 0.318 ; 0.487 1.002 1606 


















Tabla 3.3.5: Modelo para la proporción de combustible fino muerto en matorrales 
Modelo Parámetro Media HPD Rhat n.eff 
Sigmoide k1[1] 0.127 0.107 ; 0.147 1 35306 
 k1[2] 0.138 0.104 ; 0.181 1.031 3952 
 k1[3] 0.106 0.073 ; 0.153 1.014 9399 
 k1[4] 0.152 0.063 ; 0.244 1 13573 
 k1[5] 0.194 0.159 ; 0.233 1.062 1668 
 k1[6] 0.149 0.121 ; 0.176 1.052 1638 
 k1[7] 0.201 0.177 ; 0.225 1 12379 
 k1[8] 0.115 0.096 ; 0.135 1 12043 
 k1[9] 0.085 0.066 ; 0.104 1.02 3293 
 k1[10] 0.133 0.109 ; 0.155 1.03 2396 
 k1[11] 0.189 0.161 ; 0.215 1.05 1460 
 k1[12] 0.177 0.068 ; 0.279 1 5272 
 k1[13] 0.1 0.067 ; 0.146 1.014 14682 
 k1[14] 0.077 0.015 ; 0.146 1.001 2179 
 k1[15] 0.106 0.085 ; 0.127 1.028 1339 
 k1[16] 0.072 0.053 ; 0.091 1.026 2990 
 k1[17] 0.065 0.016 ; 0.114 1 11202 
 k1[18] 0.132 0.111 ; 0.153 1.001 5376 
 a1 2.535 1.590 ; 3.404 1.001 9307 
 b1 0.339 0.086 ; 0.640 1.038 677 
 mu.k1 0.129 0.098 ; 0.163 1.007 3068 
 sd.k1 0.052 0.031 ; 0.075 1.007 6188 
 
Tabla 3.3.6: Modelo para la proporción de combustible fino vivo en matorrales 
Modelo Parámetro Media HPD Rhat n.eff 
Sigmoide k1[1] 0.342 0.313 ; 0.372 1 116681 
 k1[2] 0.361 0.286 ; 0.465 1.005 37122 
 k1[3] 0.276 0.201 ; 0.369 1.004 26856 
 k1[4] 0.37 0.225 ; 0.519 1 136851 
 k1[5] 0.309 0.255 ; 0.380 1.005 10024 
 k1[6] 0.326 0.276 ; 0.394 1.005 9216 
 k1[7] 0.312 0.284 ; 0.340 1 150000 
 k1[8] 0.257 0.230 ; 0.284 1 92278 
 k1[9] 0.282 0.240 ; 0.331 1.005 4612 
 k1[10] 0.386 0.340 ; 0.443 1.006 3383 
 k1[11] 0.289 0.251 ; 0.331 1.004 3887 
 k1[12] 0.336 0.183 ; 0.476 1.007 1254 
 k1[13] 0.301 0.221 ; 0.403 1.004 32200 
 k1[14] 0.101 0.044 ; 0.161 1.001 2899 
 k1[15] 0.376 0.326 ; 0.437 1.007 4826 
 k1[16] 0.269 0.221 ; 0.328 1.005 7047 
 k1[17] 0.237 0.124 ; 0.345 1.007 1101 
 k1[18] 0.26 0.233 ; 0.288 1 90749 
 a1 1.100 0.446 ; 1.668 1 66630 
 b1 0.180 0.064 ; 0.323 1.08 151 
 mu.k1 0.299 0.241 ; 0.365 1.003 31187 




Tabla 3.3.7: Modelo para la densidad de combustible fino total en matorrales 
Modelo Parámetro Mean HPD Rhat n.eff 
Exponencial a[1] -0.558 -0.736 ; -0.391 1 11918 
 a[2] -0.493 -0.664 ; -0.294 1.001 6539 
 a[3] -0.545 -0.691 ; -0.393 1.003 1904 
 a[4] -0.572 -0.672 ; -0.467 1 8750 
 a[5] -0.512 -0.680 ; -0.310 1 7195 
 a[6] -0.578 -0.745 ; -0.432 1.002 1144 
 a[7] -0.558 -0.735 ; -0.385 1.001 4712 
 a[8] -0.566 -0.742 ; -0.393 1.001 1650 
 a[9] -0.564 -0.729 ; -0.399 1 6845 
 a[10] -0.573 -0.738 ; -0.403 1.004 895 
 a[11] -0.561 -0.720 ; -0.397 1.002 3320 
 a[12] -0.622 -0.740 ; -0.48 1.002 1055 
 a[13] -0.547 -0.693 ; -0.394 1.001 3831 
 a[14] -0.539 -0.687 ; -0.390 1.001 7958 
 a[15] -0.565 -0.732 ; -0.400 1.001 13381 
 a[16] -0.617 -0.811 ; -0.454 1.002 1356 
 a[17] -0.55 -0.667 ; -0.434 1.001 5642 
 a[18] -0.567 -0.744 ; -0.396 1.004 1453 
 b[1] -0.003 -0.005 ; 0.000 1 12787 
 b[2] 0.009 -0.001 ; 0.019 1.001 5751 
 b[3] 0 -0.01 ; 0.010 1.002 1982 
 b[4] -0.003 -0.019 ; 0.014 1 21718 
 b[5] 0.007 -0.002 ; 0.015 1.001 6286 
 b[6] -0.007 -0.013 ; 0.000 1.002 1174 
 b[7] -0.002 -0.003 ; 0.000 1.001 5172 
 b[8] -0.004 -0.007 ; -0.002 1.001 1963 
 b[9] -0.004 -0.010 ; 0.003 1 6796 
 b[10] -0.006 -0.012 ; 0.000 1.003 1025 
 b[11] -0.003 -0.008 ; 0.003 1.002 3707 
 b[12] -0.01 -0.027 ; 0.005 1.001 2083 
 b[13] -0.001 -0.010 ; 0.010 1.001 4418 
 b[14] -0.003 -0.019 ; 0.014 1 30000 
 b[15] -0.003 -0.010 ; 0.003 1.001 14985 
 b[16] -0.015 -0.023 ; -0.006 1.002 1614 
 b[17] -0.002 -0.017 ; 0.013 1 30000 
 b[18] -0.005 -0.008 ; -0.001 1.003 1932 
 mu.a -0.560 -0.666 ; -0.456 1.001 2958 
 sd.a 0.060 0.008 ; 0.100 1.008 325 
 mu.b -0.003 -0.009 ; 0.003 1 4582 












Tabla 3.3.8: Modelo para la proporción de combustible fino total en bosques 
Modelo Parámetro Media HPD Rhat n.eff 
Resta de sigmoides k1[1] 0.318 0.225 ; 0.500 1.01 646 
 k1[2] 0.419 0.219 ; 0.670 1.005 1118 
 k1[3] 0.387 0.263 ; 0.596 1.011 597 
 k1[4] 0.232 0.047 ; 0.472 1.003 1242 
 k1[5] 0.255 0.067 ; 0.480 1.003 971 
 k1[6] 0.231 0.164 ; 0.356 1.002 1746 
 k1[7] 0.334 0.191 ; 0.568 1.008 1399 
 k1[8] 0.463 0.255 ; 0.626 1.006 930 
 k1[9] 0.282 0.094 ; 0.496 1.003 1273 
 k1[10] 0.336 0.150 ; 0.552 1.004 1107 
 k1[11] 0.356 0.224 ; 0.578 1.009 624 
 k1[12] 0.357 0.244 ; 0.498 1.003 1924 
 k1[13] 0.312 0.128 ; 0.522 1.004 1103 
 k1[14] 0.331 0.239 ; 0.514 1.011 630 
 k1[15] 0.325 0.177 ; 0.531 1.004 1092 
 k1[16] 0.32 0.146 ; 0.536 1.007 792 
 k1[17] 0.369 0.187 ; 0.599 1.007 702 
 k1[18] 0.292 0.157 ; 0.517 1.008 1561 
 a1 1.590 0.000 ; 4.017 1.002 1628 
 b1 0.374 0.029 ; 0.916 1.002 880 
 k2[1] 0.429 -0.287 ; 1.072 1 8617 
 k2[2] 0.216 -0.385 ; 0.727 1.001 2934 
 k2[3] 0.396 -0.425 ; 1.056 1.001 3546 
 k2[4] 0.671 0.076 ; 1.057 1.001 5565 
 k2[5] 0.614 0.127 ; 0.910 1.001 7294 
 k2[6] 0.45 -0.232 ; 1.088 1 20704 
 k2[7] 0.385 -0.190 ; 0.911 1 12217 
 k2[8] 0.345 -0.645 ; 1.015 1.001 2005 
 k2[9] 0.547 0.157 ; 0.842 1.001 5806 
 k2[10] 0.401 0.011 ; 0.736 1.001 4168 
 k2[11] 0.427 -0.306 ; 1.075 1 8511 
 k2[12] 0.387 -0.383 ; 1.013 1.001 2541 
 k2[13] 0.466 0.087 ; 0.779 1.001 3308 
 k2[14] 0.422 -0.312 ; 1.059 1.001 8336 
 k2[15] 0.432 -0.289 ; 1.082 1 13706 
 k2[16] 0.44 -0.002 ; 0.801 1.001 9042 
 k2[17] 0.321 -0.162 ; 0.728 1.001 4886 
 k2[18] 0.451 -0.112 ; 0.993 1.001 16484 
 a2 14.768 1.053 ; 28.169 1.022 99 
 b2 0.384 0.047 ; 0.785 1.012 442 
 mu.k1 0.329 0.205 ; 0.504 1.009 668 
 mu.k2 0.430 0.069 ; 0.725 1.001 2209 
 sd.k1 0.094 0.018 ; 0.171 1.001 2221 




Tabla 3.3.9: Modelo para la proporción de combustible fino muerto en bosques 
Modelo Parámetro Media HPD Rhat n.eff 
Resta de sigmoides k1[1] 0.069 0.020 ; 0.178 1.008 721 
 k1[2] 0.301 0.093 ; 0.719 1.004 1311 
 k1[3] 0.191 0.084 ; 0.449 1.018 480 
 k1[4] 0.136 0.026 ; 0.338 1.002 2101 
 k1[5] 0.141 0.027 ; 0.346 1.002 2507 
 k1[6] 0.133 0.055 ; 0.315 1.018 494 
 k1[7] 0.112 0.015 ; 0.332 1.001 3748 
 k1[8] 0.289 0.186 ; 0.517 1.097 324 
 k1[9] 0.181 0.044 ; 0.425 1.002 1802 
 k1[10] 0.135 0.027 ; 0.326 1.004 2191 
 k1[11] 0.323 0.086 ; 0.818 1.002 1384 
 k1[12] 0.249 0.158 ; 0.446 1.094 319 
 k1[13] 0.281 0.089 ; 0.642 1.003 1526 
 k1[14] 0.136 0.049 ; 0.335 1.01 619 
 k1[15] 0.105 0.016 ; 0.271 1.001 3904 
 k1[16] 0.141 0.027 ; 0.351 1.002 2109 
 k1[17] 0.099 0.014 ; 0.264 1.002 4776 
 k1[18] 0.12 0.017 ; 0.357 1.001 3569 
 a1 2.374 0.000 ; 4.398 1.001 10212 
 b1 0.244 0.062 ; 0.494 1.002 960 
 k2[1] 0.604 0.015 ; 0.961 1 4949 
 k2[2] 0.523 0.044 ; 0.883 1.001 1725 
 k2[3] 0.601 0.015 ; 0.956 1.001 6299 
 k2[4] 0.613 0.11 ; 0.938 1.001 4554 
 k2[5] 0.609 0.112 ; 0.937 1.001 3399 
 k2[6] 0.602 0.012 ; 0.956 1 6448 
 k2[7] 0.627 0.088 ; 0.951 1 5550 
 k2[8] 0.591 0.011 ; 0.948 1 8977 
 k2[9] 0.581 0.105 ; 0.922 1.001 2513 
 k2[10] 0.61 0.131 ; 0.94 1.001 3212 
 k2[11] 0.601 0.012 ; 0.956 1 5233 
 k2[12] 0.594 0.014 ; 0.951 1.001 4817 
 k2[13] 0.519 0.059 ; 0.884 1.002 1897 
 k2[14] 0.603 0.014 ; 0.957 1 5520 
 k2[15] 0.603 0.013 ; 0.957 1.001 4807 
 k2[16] 0.609 0.108 ; 0.937 1.001 4832 
 k2[17] 0.634 0.120 ; 0.958 1 7959 
 k2[18] 0.622 0.085 ; 0.950 1 9066 
 a2 23.639 0.000 ; 44.784 1.003 11756 
 b2 0.601 0.149 ; 1.000 1.004 700 
 mu.k1 0.118 0.000 ; 0.311 1.002 1754 
 mu.k2 0.553 0.071 ; 0.902 1.001 2939 
 sd.k1 0.149 0.043 ; 0.343 1.009 935 





Tabla 3.3.10: Modelo para la proporción de combustible fino vivo en bosques 
Modelo Parámetros Media HPD Rhat n.eff 
Resta de sigmoides k1[1] 0.254 0.207 ; 0.314 1.027 772 
 k1[2] 0.271 0.209 ; 0.363 1.011 595 
 k1[3] 0.285 0.238 ; 0.337 1.042 676 
 k1[4] 0.182 0.022 ; 0.311 1.001 2839 
 k1[5] 0.197 0.044 ; 0.316 1.001 2298 
 k1[6] 0.181 0.138 ; 0.248 1.013 1305 
 k1[7] 0.242 0.187 ; 0.335 1.01 571 
 k1[8] 0.276 0.232 ; 0.328 1.032 668 
 k1[9] 0.208 0.066 ; 0.322 1.001 2951 
 k1[10] 0.241 0.143 ; 0.352 1.003 3473 
 k1[11] 0.233 0.175 ; 0.311 1.01 962 
 k1[12] 0.178 0.134 ; 0.276 1.008 1045 
 k1[13] 0.201 0.045 ; 0.319 1.001 4036 
 k1[14] 0.258 0.211 ; 0.315 1.029 821 
 k1[15] 0.25 0.174 ; 0.352 1.004 1508 
 k1[16] 0.225 0.122 ; 0.332 1.003 1687 
 k1[17] 0.275 0.202 ; 0.375 1.012 1488 
 k1[18] 0.199 0.141 ; 0.311 1.006 556 
 a1 1.177 0.00 ; 2.603 1 14548 
 b1 0.35 0.155 ; 0.500 1.004 862 
 k2[1] 0.589 0.000 ; 1.348 1 50941 
 k2[2] 0.396 0.000 ; 1.125 1.004 743 
 k2[3] 0.58 0.000 ; 1.361 1 9453 
 k2[4] 0.938 0.086 ; 1.716 1 20403 
 k2[5] 0.722 0.185 ; 1.044 1.001 3710 
 k2[6] 0.606 0.000 ; 1.379 1 14340 
 k2[7] 0.508 0.000 ; 1.284 1.001 1803 
 k2[8] 0.554 0.000 ; 1.332 1 5199 
 k2[9] 0.628 0.265 ; 0.845 1 30410 
 k2[10] 0.341 0.022 ; 0.592 1 19444 
 k2[11] 0.595 0.000 ; 1.36 1 20984 
 k2[12] 0.599 0.00 ; 1.376 1 17122 
 k2[13] 0.726 0.368 ; 0.906 1 51124 
 k2[14] 0.585 0.000 ; 1.341 1 12171 
 k2[15] 0.592 0.000 ; 1.355 1 18889 
 k2[16] 0.474 0.000 ; 0.89 1 35502 
 k2[17] 0.262 0.000 ; 0.691 1.001 4999 
 k2[18] 0.562 0.000 ; 1.322 1 9972 
 a2 31.867 0.459 ; 61.855 1.029 800 
 b2 0.562 0.137 ; 1.000 1.016 733 
 mu.k1 0.228 0.156 ; 0.309 1.009 676 
 mu.k2 0.392 0.000 ; 0.773 1 5582 
 sd.k1 0.061 0.016 ; 0.129 1.003 12222 





Tabla 3.3.11: Modelo para la proporción de combustible fino de especies rebrotantes en bosques 
Modelo Parámetro Media HPD Rhat n.eff 
Resta de sigmoides k1[1] 0.326 0.213 ; 0.599 1.059 193 
 k1[2] 0.385 0.197 ; 0.665 1.068 220 
 k1[3] 0.251 0.163 ; 0.494 1.052 190 
 k1[4] 0.166 0.065 ; 0.359 1.019 305 
 k1[5] 0.198 0.078 ; 0.394 1.017 385 
 k1[6] 0.165 0.086 ; 0.373 1.04 198 
 k1[7] 0.278 0.171 ; 0.528 1.052 203 
 k1[8] 0.368 0.217 ; 0.646 1.073 204 
 k1[9] 0.216 0.080 ; 0.403 1.012 702 
 k1[10] 0.221 0.085 ; 0.408 1.015 560 
 k1[11] 0.294 0.159 ; 0.522 1.032 281 
 k1[12] 0.244 0.161 ; 0.480 1.056 184 
 k1[13] 0.273 0.114 ; 0.478 1.018 605 
 k1[14] 0.126 0.061 ; 0.319 1.031 230 
 k1[15] 0.216 0.072 ; 0.411 1.011 668 
 k1[16] 0.265 0.138 ; 0.493 1.034 265 
 k1[17] 0.28 0.149 ; 0.516 1.037 252 
 k1[18] 0.248 0.155 ; 0.487 1.045 203 
 a1 3.693 0.000 ; 7.171 1.003 720 
 b1 0.576 0.122 ; 1.000 1.004 645 
 k2[1] 0.393 -0.371 ; 1.098 1 26330 
 k2[2] 0.324 -0.522 ; 1.022 1.001 3495 
 k2[3] 0.406 -0.334 ; 1.096 1 23695 
 k2[4] 0.479 -0.212 ; 1.127 1 12751 
 k2[5] 0.457 -0.197 ; 1.028 1 10319 
 k2[6] 0.429 -0.326 ; 1.107 1 21032 
 k2[7] 0.39 -0.352 ; 1.076 1.001 15271 
 k2[8] 0.375 -0.432 ; 1.076 1.002 2503 
 k2[9] 0.453 -0.09 ; 0.898 1.001 4723 
 k2[10] 0.446 -0.053 ; 0.87 1.002 2014 
 k2[11] 0.405 -0.353 ; 1.106 1 43340 
 k2[12] 0.406 -0.331 ; 1.099 1 124186 
 k2[13] 0.375 -0.143 ; 0.829 1.003 2456 
 k2[14] 0.437 -0.319 ; 1.122 1.001 3813 
 k2[15] 0.422 -0.336 ; 1.117 1 61985 
 k2[16] 0.399 -0.264 ; 1.034 1.001 19372 
 k2[17] 0.385 -0.307 ; 1.039 1 349060 
 k2[18] 0.401 -0.316 ; 1.091 1.001 38129 
 a2 28.096 0.000 ; 61.017 1.013 173 
 b2 0.526 0.087 ; 1.000 1.003 891 
 mu.k1 0.259 0.200 ; 0.449 1.045 215 
 mu.k2 0.412 0.000 ; 0.743 1 65906 
 sd.k1 0.092 0.021 ; 0.181 1.05 350 






Tabla 3.3.12: Modelo para la proporción de combustible fino de N. dombeyi en bosques 
Modelo Parámetro Media HPD Rhat n.eff 
Exponencial a[1] 0.011 0.002 ; 0.024 1.001 21531 
 a[2] 0.131 0.001 ; 0.326 1 6002 
 a[3] 0.09 0.031 ; 0.175 1 59377 
 a[4] 0.181 0.012 ; 0.391 1.001 3064 
 a[5] 0.183 0.012 ; 0.394 1.001 4842 
 a[6] 0.114 0.037 ; 0.212 1.001 12100 
 a[7] 0.16 0.012 ; 0.355 1.001 3798 
 a[8] 0.228 0.064 ; 0.428 1.001 2349 
 a[9] 0.195 0.011 ; 0.416 1 6775 
 a[10] 0.196 0.008 ; 0.416 1 5584 
 a[11] 0.102 0.054 ; 0.157 1.001 6676 
 a[12] 0.219 0.060 ; 0.420 1.002 1603 
 a[13] 0.186 0.003 ; 0.403 1.001 1741 
 a[14] 0.275 0.116 ; 0.443 1.003 903 
 a[15] 0.2 0.128 ; 0.279 1.001 2122 
 a[16] 0.146 0.001 ; 0.346 1 7165 
 a[17] 0.157 0.004 ; 0.361 1 7682 
 a[18] 0.13 0.003 ; 0.318 1 12272 
 b[1] 0.037 -0.013 ; 0.091 1 10068 
 b[2] 0.047 0.015 ; 0.075 1 7307 
 b[3] 0.04 -0.005 ; 0.091 1 55733 
 b[4] 0.028 0.007 ; 0.046 1.001 3095 
 b[5] 0.026 0.008 ; 0.044 1 5478 
 b[6] 0.039 -0.006 ; 0.087 1 16001 
 b[7] 0.035 0.009 ; 0.059 1 4862 
 b[8] 0.016 -0.014 ; 0.047 1.002 1839 
 b[9] 0.012 0.002 ; 0.022 1.001 4107 
 b[10] 0.004 -0.004 ; 0.010 1 11866 
 b[11] 0.036 -0.012 ; 0.087 1 6462 
 b[12] 0.019 -0.012 ; 0.051 1.001 2058 
 b[13] 0.015 0.007 ; 0.022 1.001 1819 
 b[14] 0.01 -0.035 ; 0.054 1.002 925 
 b[15] 0.026 -0.024 ; 0.077 1.001 1997 
 b[16] 0.043 0.015 ; 0.067 1 7612 
 b[17] 0.038 0.014 ; 0.06 1 40142 
 b[18] 0.045 0.011 ; 0.074 1 28971 
 mu.a 0.161 0.067 ; 0.279 1.001 2048 
 mu.b 0.029 0.010 ; 0.049 1.001 1869 
 sd.a 0.099 0.036 ; 0.185 1.001 2014 








Tabla 3.3.13: Modelo para la densidad de combustible fino total en bosques 
Modelo Parámetro Media HPD Rhat n.eff 
Exponencial a[1] -0.703 -0.848 ; -0.562 1.001 4689 
 a[2] -0.658 -0.830 ; -0.478 1.001 2007 
 a[3] -0.628 -0.776 ; -0.472 1.001 3458 
 a[4] -0.672 -0.846 ; -0.497 1.001 5714 
 a[5] -0.653 -0.818 ; -0.466 1.001 3510 
 a[6] -0.637 -0.782 ; -0.482 1.001 1749 
 a[7] -0.678 -0.853 ; -0.505 1.001 3361 
 a[8] -0.653 -0.813 ; -0.480 1.001 2756 
 a[9] -0.664 -0.837 ; -0.489 1.001 2252 
 a[10] -0.663 -0.835 ; -0.485 1.001 2658 
 a[11] -0.696 -0.819 ; -0.569 1.001 4858 
 a[12] -0.681 -0.843 ; -0.515 1 6272 
 a[13] -0.664 -0.838 ; -0.485 1.001 4582 
 a[14] -0.618 -0.763 ; -0.458 1.001 2156 
 a[15] -0.672 -0.785 ; -0.553 1.001 2623 
 a[16] -0.675 -0.855 ; -0.502 1 6734 
 a[17] -0.669 -0.844 ; -0.493 1.001 5451 
 a[18] -0.685 -0.865 ; -0.513 1.001 13364 
 b[1] -0.013 -0.024 ; -0.002 1 7170 
 b[2] -0.004 -0.007 ; -0.001 1.001 2332 
 b[3] -0.001 -0.011 ; 0.008 1 4836 
 b[4] -0.012 -0.016 ; -0.008 1 12442 
 b[5] 0.000 -0.003 ; 0.003 1.001 3805 
 b[6] -0.003 -0.013 ; 0.007 1.001 1998 
 b[7] -0.014 -0.017 ; -0.010 1.001 5396 
 b[8] -0.004 -0.011 ; 0.002 1.001 2847 
 b[9] -0.007 -0.009 ; -0.005 1.001 3718 
 b[10] -0.004 -0.005 ; -0.003 1.001 3114 
 b[11] -0.011 -0.024 ; 0.002 1.001 5243 
 b[12] -0.012 -0.018 ; -0.005 1 12026 
 b[13] -0.005 -0.006 ; -0.004 1 8213 
 b[14] 0.000 -0.011 ; 0.011 1.001 2158 
 b[15] -0.008 -0.022 ; 0.005 1.001 3831 
 b[16] -0.013 -0.016 ; -0.01 1 9366 
 b[17] -0.010 -0.012 ; -0.007 1 6661 
 b[18] -0.016 -0.02 ; -0.012 1 24639 
 mu.a -0.665 -0.779 ; -0.547 1.001 2050 
 sd.a 0.056 0.006 ; 0.100 1 4981 
 mu.b -0.008 -0.012 ; -0.003 1.001 3035 







Apéndice 4.1 – Modelo de simulación 
Para explorar cómo las distribuciones de intervalos de fuego (análisis de supervivencia) 
responden a variaciones en la composición de la vegetación en el paisaje y a la frecuencia de 
ignición simulé historias de fuego mediante un modelo estocástico espacialmente explicito 
implementado en SELES (Spatially Explicit Landscape Event Simulator; Fall and Fall 2001) 
en paisajes con distinta proporción de matorrales y bosques con tres frecuencias de ignición 
diferentes (2 incendios/año, 1 incendio/año y 0.1 incendios/año (un incendio cada 10 años)). El 
modelo comprende dos niveles jerárquicos: Celdas y Paisaje. Hay dos procesos que tienen 
lugar: el fuego y la sucesión. Las celdas tienen una resolución de 30x30 m (0,09 ha) y el paisaje 
es una cuadrícula de 3600 ha (200 x 200 celdas) que varía en la composición de la vegetación 
y el tiempo desde el incendio. El modelo simula incendios y regeneración en pasos temporales 
anuales. Las igniciones ocurren aleatoriamente en el paisaje y el fuego se propaga con una 
probabilidad de propagación que depende del tiempo transcurrido desde el incendio (TDI) y del 
tipo de comunidad (Fig. 4.1.1). La probabilidad de propagación del fuego aumenta con el 
tiempo desde el incendio, alcanzando una asíntota en matorrales (comunidad pirófila), 
siguiendo el patrón encontrado en estudios de campo. En bosques (comunidad pirófoba) la 
probabilidad de propagación aumenta y luego disminuye hasta alcanzar una asíntota inferior a 
la de matorrales (función en forma de joroba) (Fig. 4.1.1). Cuando una celda se quema, se 
regenera inmediatamente en un matorral y la sucesión a un bosque ocurre sólo si las semillas 
llegan a los sitios desde una celda de bosque no quemada (Fig. 4.1.2). Esto emula los patrones 
de sucesión observados en el noroeste de la Patagonia (Paritsis et al. 2015; Landesmann et al. 
2015, 2016; Tiribelli et al. 2018).   
Variables a escala de paisaje 
Factor de desecación del combustible (w): Cada año se muestrea un valor de w de una 
distribución normal truncada (media =1, sd = 0,08). Valores iguales a 1 equivalen a años 
normales, mientras que los números inferiores a 1 equivalen a años más secos y los valores 
superiores a 1 años más húmedos. Este factor modula la propagación del fuego y la dispersión 





Variables a escala de celda 
Tipo de combustible: cada celda del paisaje puede tener uno de dos tipos de combustible, 
pirófilo (matorrales de especies rebrotantes) o pirófobo (bosques dominados por especies 
colonizadoras)  
Tiempo desde el incendio (TDI): Es el tiempo que ocurrió desde la última vez que se quemó la 
celda. Luego de que una celda se quema su TDI se convierte en 0 y aumenta un año por cada 
vez que no se vuelve a quemar.  
Tiempo desde la regeneración (TDR): Es el tiempo trascurrido desde la llegada de semillas a 
una celda. Esta variable modula la transición de bosque a matorral. Luego de que una celda se 
quema TDR se vuelve 0. Una vez que ocurre la dispersión de semillas y semillas llegan a la 
celda TDR se convierte en 1 y va a aumentando por cada año que no se quema la celda. 
Formulación del modelo 
Cada año un valor único de w se sortea de una distribución normal. Luego los módulos de fuego 
y sucesión ocurren.  
 
Fig. 4.1.1. Probabilidad de propagación de fuego para matorrales y bosques.  
Módulo de fuego 
Este módulo comprende dos procesos estocásticos, ignición y propagación. Las igniciones 
ocurren aleatoriamente en el paisaje. Luego de ocurrida una ignición en una celda el fuego 
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propaga a sus ocho celdas vecinas dada una probabilidad de propagación (Pbase) que depende 
del TDI de la celda (Fig 4.1.1). Esa probabilidad de propagación puede ser incrementada o 
disminuida por w (Kitzberger et al. 2012.). Luego de que el fuego propaga la vegetación 
regenera en matorral a menos que una semilla llegue. Una celda no se puede quemar dos veces 
el mismo año.  
Módulo de sucesión 
Las celdas de bosque producen y dispersan semillas todos los años a sus celdas vecinas 
siguiendo una curva exponencial (Fig. 4.1.2). La distancia que pueden alcanzar las semillas 
depende de w. En años normales o secos la dispersión ocurre solo en celdas vecinas (30 m), en 
años húmedos (w > 1) la distancia de dispersión se incrementa a dos celdas (60m). Esto lo 
realizamos por que el establecimiento de la semillas ocurre siempre que una semilla alcance un 
sitio, es decir el establecimiento es del 100%. Eso no es realista y por este motivo años “secos” 
la distancia de dispersión es menor, para emular el menor establecimiento que hay esos años 
(Tercero-Bucardo et al. 2007).  Si una semilla alcanza una celda su TDR se vuelve 1 año y 
cuando la celda alcanza 80 años se convierte en bosque y puede dispersar semillas.  
 

































Apéndice 4.2 – Modelos alternativos y previas  
A cada intervalo TTF, BFI o TSF le di un número indicador de abierto o cerrado: 1 si 
correspondía a un intervalo abierto y  0 si correspondía a un intervalo cerrado (Moritz et al. 
2009). Para ajustar las distribuciones de intervalos de fuego muestree el paisaje cada 400 m 
para evitar auto-correlación espacial. Con estos datos ajusté cuatro distribuciones de intervalos 
de fuego alternativas donde la función de verosimilitud (L) se define así:  
𝐿𝑖 {
𝑓(𝑡𝑖)    𝑖𝑓     𝛿𝑖 = 0
𝐴(𝑡𝑖)    𝑖𝑓     𝛿𝑖 = 1
 
Donde  𝐿𝑖 es la verosimilitud de tener un intervalo como 𝑡𝑖 y 𝛿𝑖 identifica si el intervalos es 
abierto o cerrado (𝛿𝑖 = 1 o 𝛿𝑖 = 0). Si el intervalo es abierto la función de verosimilitud es la 
forma acumulada de la distribución (A(t) es la probabilidad de que una celda dada no se 
queme/sobreviva hasta el tiempo t). Si el intervalo es cerrado la función de verosimilitud es la 
función de densidad de probabilidad (f(t) la probabilidad de quemarse en el tiempo t). 
Abajo se detallan las formas acumuladas y la densidad de probabilidad de cada una de las 
distribuciones ajustadas. 
Función de densidad de probabilidad 
𝑓(𝑡𝑖) = ℎ(𝑡𝑖) × 𝑒
− 𝐻(𝑡𝑖) 
Función acumulada – curva de supervivencia  
𝐴(𝑡𝑖) = 𝑒
− 𝐻(𝑡𝑖) 
donde ℎ(𝑡𝑖) es la función de inflamabilidad o función de riesgo (hazard), 𝐻(𝑡𝑖) es la integral 













Aquí b es el parámetro de escala y además es el percentil 63.2 de la distribución y c es el 
parámetro de forma. Si c = 0 la inflamabilidad no cambia con el tiempo desde el incendio, si c 
> 0 la inflamabilidad aumenta exponencialmente y finalmente si c < 0 la inflamabilidad 
disminuye con el tiempo. Utilicé previas débilmente informativas para estos parámetros, 




Modelo logístico  
ℎ(𝑡𝑖) =
ℎ
1 + (𝑐 × 𝑒−𝑟×𝑡𝑖)
 
𝐻(𝑡𝑖) =  
ℎ × ln (
𝑒𝑟 × 𝑡𝑖 + 𝑐
1 + 𝑐 )
𝑟
 
Aquí la inflamabilidad aumenta a una tasa r hasta alcanzar una asíntota h y h/(c+1) es la 
inflamabilidad cuando t=0. Utilicé previas débilmente informativas para todos los parámetros, 
una distribución beta (shape1 = 1, shape2=1) para h y r y una normal truncada (media = 0, 
desviación estándar = 1000) para c. 
Modelo olson 
ℎ(𝑡𝑖) = ℎ(1 − 𝑒
−𝑘×𝑡𝑖) 
𝐻(𝑡𝑖) = ℎ × (𝑡𝑖 +  







Aquí la inflamabilidad aumenta a una tasa igual a k hasta alcanzar una asíntota h. Utilicé previas 
débilmente informativas para todos los parámetros, una distribución beta (shape1 = 1, 
shape2=1). 
Modelo moisture 
ℎ(𝑡𝑖) = ℎ(1 − 𝑒
−𝑘×𝑡𝑖) × (𝑟 + 𝑒−𝑚×𝑡𝑖) 
𝐻(𝑡𝑖) = ℎ × (𝑟 ×  𝑡𝑖 +  



















Este modelo es una variación del modelo Olson donde la inflamabilidad eventualmente 
disminuye a un nivel igual a r x h a una tasa igual a m. Utilicé previas débilmente informativas 









Apéndice 4.3 – Parámetros estimados y selección de modelos  
Para seleccionar entre los diferentes modelos propuestos utilicé el criterio de información de 
Watanabe (WAIC). Además calculé los weights que estiman la probabilidad de que el modelo 
va a ser la mejor predicción para un nuevo set de datos comparado con los modelos propuestos. 
El modelo moisture mostró el menor WIAC y por tanto el mayor weight para los paisajes L. 
Puelo – L. Epuyén y Brazo Tristeza, el modelo logístico para C. Catedral – L. Gutierrez y L. 
Ñorquinco,  y el modelo Weibull para L. Lolog (Tabla 4.3.1).   
Tabla 4.3.1: Detalles de la selección de modelos para cada paisaje real 
Paisaje Modelo WAIC ∆WAIC weight 
Lº Puelo - Lº Epuyén 
Weibull 14333.255 66.229 0 
Logístico 14694.129 427.103 0 
Olson 14860.819 593.793 0 
Moisture 14267.026 0.000 1 
Brazo Tristeza (Lº NH) 
Weibull 271.110 9.122 0.009 
Logístico 266.191 4.203 0.103 
Olson 267.875 5.887 0.044 
Moisture 261.988 0.000 0.844 
Cº Catedral - Lº Gutierrez 
Weibull 645.375 12.627 0.002 
Logístico 632.748 0.000 0.985 
Olson 641.425 8.677 0.013 
Moisture 674.953 42.205 0 
Lº Ñorquinco 
Weibull 2317.433 2.379 0.233 
Logístico 2315.054 0.000 0.767 
Olson 2343.858 28.804 0 
Moisture 2515.480 200.426 0 
Lº Lolog 
Weibull 2175.092 0.000 1 
Logístico 2339.248 164.156 0 
Olson 2433.921 258.829 0 


















Tabla 4.3.2: Resumen de estimaciones de los modelos seleccionados para cada uno de los paisajes 
reales.  
Paisaje Modelo Parámetro Media IC Rhat n.eff 
Lº Puelo  
Lº Epuyén 
Moisture 
h 0.05 0.04;0.05 1.00 2533 
k 0.99 0.96;1 1.00 42282 
m 0.97 0.94;1 1.00 180000 




h 0.01 0;0.01 1.00 4321316 
k 0.04 0.01;0.07 1.00 1405089 
m 0.03 0.01;0.06 1.00 1200000 
r 0.01 0;0.01 1.00 11917417 
Cº Catedral  
 Lº Gutierrez 
Logístico 
h 0.002 0.001;0.003 1.00 120000 
c 17.792 5.43;30.389 1.00 11138 
r 0.111 0.068;0.158 1.01 69668 
Lº Ñorquinco Logístico 
h 0.004 0.003;0.006 1.00 73870 
c 32.618 20.713;45.142 1.00 16871 
r 0.063 0.051;0.076 1.00 13175 
Lº Lolog Weibull 
c 9.43 8.02;10.84 1.00 2083 
b 127.65 122.39;133.16 1.00 1924 
Note: Media: Media de la distribución posterior, HPD: intervalo de credibilidad, Rhat: la convergencia 
es exitosa si Rhat  ≤ 1.1, n.eff: número efectivo de muestras de la posterior  
Tabla 4.3.3 Detalles de la selección de modelos para cada una de las simulaciones de cada paisaje 
simulado. 
Bosque (%) Frecuencia 
∆WAIC 
Moisture Weibull Olson Logístico 
0 0.5 730.185 941.458 941.458 0 
0 0.5 725.093 990.745 990.745 0 
0 0.5 787.666 1042.819 1042.819 0 
0 0.5 718.901 941.494 941.494 0 
0 0.5 713.016 980.526 980.526 0 
0 0.5 620.967 824.308 824.308 0 
0 0.5 664.41 892.202 892.202 0 
0 0.5 754.04 1005.614 1005.614 0 
0 0.5 696.582 907.899 907.899 0 
0 0.5 806.253 1054.512 1054.512 0 
0 10 167.711 253.792 253.792 0 
0 10 339.953 605.22 605.22 0 
0 10 215.767 370.882 370.882 0 
0 10 252.298 421.532 421.532 0 
0 10 322.473 482.924 482.924 0 
0 10 283.72 427.656 427.656 0 
0 10 302.979 475.26 475.26 0 
0 10 204.579 352.773 352.773 0 
0 10 173.426 306.837 306.837 0 
0 10 320.062 539.783 539.783 0 
0 1 722.973 969.048 969.048 0 
0 1 801.603 1090.725 1090.725 0 
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0 1 669.331 908.942 908.942 0 
0 1 645.4 863.657 863.657 0 
0 1 628.581 916.554 916.554 0 
0 1 734.336 968.828 968.828 0 
0 1 585.238 803.262 803.262 0 
0 1 558.115 755.375 755.375 0 
0 1 722.136 974.092 974.092 0 
0 1 612.665 904.709 904.709 0 
20 0.5 221.059 408.21 408.21 0 
20 0.5 180.574 353.74 353.74 0 
20 0.5 159.388 347.376 347.376 0 
20 0.5 226.66 475.425 475.425 0 
20 0.5 200.132 400.506 400.506 0 
20 0.5 196.379 335.509 335.509 0 
20 0.5 201.995 384.632 384.632 0 
20 0.5 202.778 401.968 401.968 0 
20 0.5 263.63 501.214 501.214 0 
20 0.5 252.279 492.288 492.288 0 
20 10 0.866 0 0 2.873 
20 10 0 4.695 4.695 1.192 
20 10 10.245 20.463 20.463 0 
20 10 1.808 7.645 7.645 0 
20 10 0 0.752 0.752 1.498 
20 10 1.201 0 0 1.783 
20 10 4.184 0 0 2.084 
20 10 8.859 22.47 22.47 0 
20 10 3.47 8.934 8.934 0 
20 10 5.607 12.833 12.833 0 
20 1 99.667 217.086 217.086 0 
20 1 93.683 171.956 171.956 0 
20 1 119.041 242.581 242.581 0 
20 1 133.36 296.428 296.428 0 
20 1 81.585 174.81 174.81 0 
20 1 114.06 217.683 217.683 0 
20 1 98.883 214.261 214.261 0 
20 1 119.002 225.491 225.491 0 
20 1 117.503 234.987 234.987 0 
20 1 96.338 209.403 209.403 0 
40 0.5 106.31 238.616 238.616 0 
40 0.5 72.827 164.993 164.993 0 
40 0.5 121.407 258.527 258.527 0 
40 0.5 84.624 156.142 156.142 0 
40 0.5 129.413 256.438 256.438 0 
40 0.5 94.682 212.413 212.413 0 
40 0.5 127.731 272.287 272.287 0 
40 0.5 101.399 212.634 212.634 0 
40 0.5 118.158 272.164 272.164 0 
40 0.5 125.11 277.499 277.499 0 
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40 10 0.864 1.558 1.558 0 
40 10 0 1.614 1.614 3.089 
40 10 0.55 0 0 4.953 
40 10 1.82 3.298 3.298 0 
40 10 2.063 1.516 1.516 0 
40 10 1.608 0 0 2.991 
40 10 1.995 2.856 2.856 0 
40 10 0.623 2.067 2.067 0 
40 10 0.395 0 0 6.206 
40 10 1.499 0 0 5.839 
40 1 58.284 127.148 127.148 0 
40 1 38.335 87.443 87.443 0 
40 1 44.593 110.905 110.905 0 
40 1 42.595 87.563 87.563 0 
40 1 63.567 124.252 124.252 0 
40 1 45.107 89.973 89.973 0 
40 1 37.122 72.764 72.764 0 
40 1 24.259 55.953 55.953 0 
40 1 41.892 94.974 94.974 0 
40 1 47.322 95.156 95.156 0 
60 0.5 24.848 52.384 52.384 0 
60 0.5 20.272 41.016 41.016 0 
60 0.5 29.747 75.767 75.767 0 
60 0.5 30.229 68.173 68.173 0 
60 0.5 22.447 46.612 46.612 0 
60 0.5 18.743 40.446 40.446 0 
60 0.5 25.468 63.745 63.745 0 
60 0.5 16.9 62.315 62.315 0 
60 0.5 30.426 69.916 69.916 0 
60 0.5 15.918 28.854 28.854 0 
60 10 0.77 0 1.082 1.974 
60 1 5.759 13.008 13.008 0 
60 1 19.719 40.396 40.396 0 
60 1 4.76 14.502 14.502 0 
60 1 14.67 36.124 36.124 0 
60 1 7.706 14.71 14.71 0 
60 1 11.928 25.081 25.081 0 
60 1 9.618 20.859 20.859 0 
60 1 8.592 22.204 22.204 0 
60 1 9.071 18.509 18.509 0 
60 1 18.215 41.065 41.065 0 
80 0.5 0 8.318 8.318 2.295 
80 0.5 0 7.662 7.662 10.205 
80 0.5 0 4.809 4.809 3.241 
80 0.5 0 8.419 8.419 4.752 
80 0.5 0 4.512 4.512 1.826 
80 0.5 0 25.594 25.594 7.508 
80 0.5 0 7.197 7.197 5.416 
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80 0.5 0 12.792 12.792 7.023 
80 0.5 0 12.226 12.226 2.606 
80 0.5 0 2.443 2.443 4.218 
80 1 0 4.407 4.407 3.692 
80 1 0 3.746 3.746 3.465 
80 1 0 7.194 7.194 4.097 
80 1 0 6.473 6.473 5.232 
80 1 0 8.156 8.156 4.674 
80 1 0 5.843 5.843 4.948 
80 1 0 6.341 6.341 7.754 
80 1 0 4.787 4.787 9.172 

















































Artículo de respaldo  
Tiribelli, F., Kitzberger, T. & Morales, J.M. (2018) Changes in vegetation structure and fuel 
characteristics along post-fire succession promote alternative stable states and positive fire-
vegetation feedbacks. Journal of Vegetation Science, 1:11. 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 162 
 
 
 
  
